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“Rastro, huella de los pasos errantes,
del buscador de señales,
nunca el tiempo es perdido
es sólo un recodo más en nuestra ilusión ávida de olvido.
Nunca el tiempo es perdido,
nunca el tiempo es perdido
es sólo un recodo más en nuestra ilusión ávida de cariño […]”
 
Manolo García
Nunca el tiempo es perdido, 2001
 En ciertos momentos, sin aviso, comienzas a entender 
esa letra que escuchabas mientras mirabas a traves de la lupa. 
Nuestra vida es una sucesión de personas, hechos y anhelos que, 
al cruzartelos, consiguen arañar tu corteza, igual que si fueras 
un árbol que aguanta erguido al paso de la corriente del tiempo, 
y todos te marcan para siempre. Unas marcas a veces escuecen, 
desde luego; y otras quieres mantenerlas por siempre. Todas 
juntas determinan en quien has ido convirtiéndote. 
	 Así,	 cuando	 llegas	 a	 un	 final,	 sea	 el	 que	 sea,	
comprenderás que nunca perdiste el tiempo, que sólo creciste 
y aprendiste mientras caminabas y, sobre todo, que no llegastes 
solo. 
 Por esto, quiero dedicar este trabajo a todas las 
personas que estuvieron a mi lado compartiendo el camino y 
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El origen y el desarrollo de la presente Tesis ha estado condicionado en todo 
momento por una dedicación a tiempo parcial de Francisco Jiménez a la misma, ya 
que no ha contado con financiación suficiente en la última etapa. Al principio sí estuvo 
contratado dentro del LIFE “Ecosistemas de Dehesa: desarrollo de políticas y 
herramientas para la conservación y gestión de la biodiversidad. LIFE11 BIO/ES/726”, 
en concreto, en los años 2016, 2017 y parte de 2018. A partir de aquí, consiguió un 
contrato Programa Operativo de Empleo Juvenil 2014-2020 (POEJ), que abarcó desde 
enero de 2018 a julio de 2019. 
Esto debe de considerarse como un valor añadido al presente trabajo, ya que 
se han alcanzado todos los objetivos previstos en la fase de planificación de este. 
Además, se ha conseguido publicar gran parte de los resultados en revistas de 
impacto Science Citation Index (SCI), tal como queda reflejado en el Informe de 
Indicios de Calidad, incluido en este manuscrito. 
Simultáneamente, desde el inicio de su Plan de Formación y Plan de 
Investigación, en 2017, el doctorando ha colaborado en otras investigaciones 
realizadas en el Área de Ecología de esta Universidad.  Este hecho le ha permitido 
complementar su formación en el mismo. 
Por todo ello, se autoriza la presentación de la tesis doctoral.
Córdoba, 1 de noviembre de 2020
Firma de los directores
Fdo.: Joaquín L. Reyes López Fdo.: Soledad Carpintero Ortega
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La estimación de la diversidad ecológica de un ecosistema y la 
realización de inventarios de fauna son de las primeras tareas que se han 
de realizar a la hora de ejecutar proyectos de conservación y restauración 
de	 biodiversidad.	 En	 la	 actualidad,	 se	 buscan	 medios	 que	 simplifiquen	
este trabajo, como es el caso del uso de organismos bioindicadores y/o 
grupos subrogados. Los organismos bioindicadores son grupos o especies 
que,	 por	 su	 biología	 (fidelidad	 ecológica,	 importancia	 funcional	 en	 los	
ecosistemas) y su respuesta rápida, predecible y lineal a las perturbaciones, 
independientemente	 de	 su	 origen	 (humano	 o	 natural),	 reflejan	 el	 estado	
general de un ecosistema. En ocasiones, estos organismos pueden ser 
considerados como subrogados; es decir, son grupos cuya diversidad es 
indicativa de la de otros (tanto grupos equivalentes, ej. familia vs. familia, 
como grupos superiores, ej. familia vs. clase). En esta tesis, se plantea 
el estudio de las hormigas (Hymenoptera: Formicidae) como grupo 
subrogado de otros artrópodos y, como organismos bioindicadores en 
algunos ecosistemas de relevancia comprobada del sur de la península 
ibérica, como son las dehesas y los bosques de ribera. 
Las dehesas son ecosistemas sabanoides que consisten en pastizales 
arbolados, generalmente con pies del género Quercus y, especialmente, 
de la especie Quercus ilex subsp. ballota. Estos ecosistemas son de vital 
importancia ya que, por un lado, sustentan la economía de muchas zonas 
de Andalucía, y por otro, porque se consideran zonas de especial interés 
ambiental al ser refugios de biodiversidad. En la actualidad estos ecosistemas 
vienen	atravesando	una	profunda	crisis	debido	a	 la	 intensificación	de	 la	
gestión	en	las	fincas,	al	cambio	climático	y	a	la	crisis	sanitaria	producida	
por distintas enfermedades que afectan al arbolado. En esta tesis realizamos 
muestreos de los ensamblajes de hormigas y otros artrópodos mediante 
trampas de caída a lo largo de toda Sierra Morena, diferenciando entre 
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zonas	de	adehesada	y	otras	zonas	de	 las	fincas	con	especies	vegetales	y	
con características microclimáticas distintas. Estos son los llamados small 
natural features (SNFs) y en este estudio estaban compuestos por pequeños 
bosques de ribera o zonas arboladas junto a charcas, zonas de matorral y 
muros de piedra. Pudimos comprobar que la diversidad de hormigas estaba 
directamente relacionada con la diversidad de otros grupos de artrópodos 
epigeos, por lo que constituyen un excelente grupo subrogado. Y, además, 
comprobamos que los ensamblajes de hormigas se veían afectados de 
manera	 significativa	 por	 las	 temperaturas	 medias	 anuales,	 en	 contraste	
con otros factores como la altitud, la pluviometría o la carga ganadera, 
que no mostraban efectos claros de manera general. Se estudió también 
la	influencia	del	entorno	inmediato,	o	microentorno,	de	las	trampas	sobre	
la composición local de las muestras de hormigas, encontrando en la 
dehesa 3 entornos distintos en función de los grupos de especies: las zonas 
arboladas, pastizales y de matorral. En este contexto, los SNFs que tienen 
microhábitats particulares y diferenciados al resto de la dehesa actuaban 
como refugios de especies de hormigas que no se encontraban en las zonas 
de dehesa. Por este motivo, tanto la conservación como la creación de 
nuevas áreas similares puede ser uno de los objetivos principales, junto 
con la regeneración del arbolado, para conservar y recuperar la diversidad 
ecológica de hormigas y del resto de grupos en la dehesas.
Por otro lado, se estudiaron bosques de ribera del río Guadalquivir. 
En general, los bosques de ribera son ecosistemas lineales de vital 
importancia, que no sólo constituyen ecotonos entre los ecosistemas 
fluviales	y	 terrestres,	sino	que,	además	son	hábitats	que,	con	frecuencia,	
poseen una diversa comunidad de plantas y fauna, y a su vez, sirven de 
refugio y medio de dispersión de especies a otras zonas de estructura similar 
o zonas más humanizadas. Existen en la actualidad algunos índices que 
evalúan la estructura de los cauces, entorno, estructura vegetal y grado de 
presencia humana para estimar el nivel de conservación de estos hábitats. 
Por ello, quisimos comparar índices como el de calidad de bosques de ribera 
(QBR) u otros como la distancia a zonas humanizadas, con un grupo de 
organismos bioindicadores reconocidos como son las hormigas. Para ello 
se muestrearon distintos sotos del río Guadalquivir, desde su nacimiento 
en Cazorla (Jaén) hasta Almodóvar del Río (Córdoba). Se encontró que la 
diversidad y estructura de las hormigas (número de especies, Shannon y 
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Equitatividad) estaba muy correlacionada con el índice QBR y las distancias 
a núcleos humanos. Además se encontraron especies como Temnothorax 
pardoi, Temnothorax recedens y Camponotus lateralis que se encontraban 
en aquellos sotos con índices QBR altos y que podrían indicar buen estado 
de conservación. En el lado contrario, Tetramorium semilaeve se encuentra 
presente en aquellos sotos en los que el índice QBR es bajo. 
Por último, se estudiaron diferentes variables de las trampas de 
caída, que pueden afectar a los resultados de los trabajos con hormigas. Se 
planteó dicho estudio ya que uno de los sistemas de muestreo más usados 
en la realización de investigaciones con artrópodos epigeos es mediante 
este tipo de trampas. Este es un sistema versátil, extendido por su simpleza 
y	 bajo	 coste	 y	 eficaz	 a	 la	 hora	 de	 capturar	 especies	 activas,	 de	manera	
independiente de los ritmos de actividad diarios. En general son unos 
recipientes, con forma de vaso, que se entierran a ras de suelo con algún 
conservante o sustancia que impida el escape de los individuos capturados. 
Se pueden utilizar recipientes con características muy distintas (diámetro, 
material, forma), y diferentes metodologías: uso de cebos, de sustancias 
para disminuir el escape, distintas formas de disposición, accesorios como 
tapas o embudos, o la manera de disponerlas en el espacio (transectos, 
cuadrículas…). Todo esto provoca distintos efectos o sesgos que alteran la 
tasa de captura de las especies presentes, lo que hace difícil la comparación 
entre trabajos realizados con distintas trampas y/o metodología. En esta 
tesis, realizamos una revisión de algunas variables que ya están estudiadas, 
pero de las que se encontraron contradicciones en la bibliografía. Y, por 
último, profundizamos en el conocimiento de aquellas que no están claras 
para el caso de las hormigas. 
A la hora de disponer la trampa en el suelo, en general, se excava 
para colocarla a ras de suelo y posteriormente se rellena el hueco y se 
nivela. Esta manipulación genera una alteración de la estructura del suelo 
que en grupos como colémbolos, arañas y escarabajos se ha demostrado 
que produce un aumento temporal de la tasa de captura. A esto se le 
denomina efecto digging-in. En esta tesis estudiamos cómo afecta el tipo 
de hábitat de la zona de muestreo y cuánto tiempo perdura. En cuanto al 
hábitat, se estudiaron las diferencias entre zonas abiertas o pastizal y zonas 
cerradas (cobertura de árboles). Aunque existieron diferencias entre los 
ensamblajes y riqueza de especies debido al tipo de hábitats, no se vio una 
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alteración general de la tasa de captura de especies ni de la composición 
de las muestras que pudiera deberse al efecto digging-in. Por otro lado, 
con respecto al tiempo de prevalencia de este efecto, se observó que en las 
primeras	24	horas	tras	la	abertura	de	la	trampa	se	producía	un	incremento	
de la tasa de captura general. Aunque al analizarlo por especies, les 
afectaba	de	manera	distinta.	Por	otra	parte,	tras	48	horas	no	se	observaban	
diferencias en la tasa de captura de especies ni en la composición de las 
muestras. Por tanto, en un principio, en estos ecosistemas con un tiempo 
de muestreo (tiempo en que las trampas de caída se mantienen abiertas 
capturando)	de	48	horas	o	superiores,	el	efecto	digging-in no supondría un 
sesgo para nuestros muestreos. 
En cuanto a factores de sesgo debidos a características de las 
trampas, uno de los más estudiados es el tamaño de la abertura de la 
boca de la trampa. Existen numerosos estudios que concluyen que, al 
incrementar el tamaño de la boca de la trampa de caída, se incrementa el 
número de especies capturadas. Sin embargo, existe un problema: estos 
estudios no usan trampas comparables (de iguales características) o, si 
lo	hacen,	no	lo	especifican	en	su	metodología.	Por	otro	lado,	otro	factor	
es la profundidad de la trampa de caída. Existen pocos estudios a este 
respecto, y los que hay descartan que haya afectación de este factor al 
número total de especies capturadas. En esta tesis planteamos dos estudios 
distintos, uno que contempla el tamaño de la boca y la profundidad a la 
vez,	comparando	4	tipos	de	trampas,	que	por	otro	lado	tienen	igual	forma,	
material y fabricante. Se concluyó que un mayor tamaño de la embocadura 
(perímetro) supone un incremento de la captura de especies. Además, este 
sesgo se incrementa, en cuanto a número de obreras capturadas, en aquellas 
especies	de	tamaños	corporales	grandes	(longitud	corporal	superior	a	4.5	
mm), estableciéndose una relación directamente proporcional entre el 
volumen de la trampa y el número de obreras capturadas. Registramos 
también un cambio en la composición de las muestras de hormigas. De esta 
forma, trampas de distinto tamaño pueden capturar especies en diferentes 
proporciones. Sin embargo, en este primer estudio, a pesar de que se 
detectan ligeras diferencias respecto a la profundidad de las trampas, estas 
no	llegan	a	ser	significativas.	Por	ello,	se	planteó	un	segundo	estudio	en	el	
que se comparaban dos trampas de igual modelo y fabricante, con el mismo 
tamaño de embocadura, en las que variaba la profundidad (7.3 frente a 
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11.6	cm).	En	este	caso,	aun	confirmando	lo	encontrado	en	bibliografía	de	
que capturan un número total de especies semejante, el número medio de 
especies y obreras capturadas es mayor para las trampas más profundas. En 
nuestro trabajo comprobamos que el incremento de las capturas (número 
de obreras) no es igual para todas las especies. Por ello, descartando que el 
tamaño de la hormiga juegue algún tipo de papel, planteamos la hipótesis 
de que puede deberse a diferencias en la tasa de escape como consecuencia 
a la capacidad de trepar de cada especie.
Finalmente, planteamos un estudio que trata de averiguar 
cómo afecta la distancia de colocación entre dos trampas de caída a las 
similitudes entre la composición de hormigas capturadas de ambas 
muestras. Es decir, averiguar cuál es la distancia mínima entre trampas 
de	 caída	 para	 evitar	 la	 autocorrelación	 espacial	 significativa,	 con	 el	 fin	
de evitar la pseudoreplicación. Este estudio se realizó en dos pastizales 
mediterráneos	compuestos	de	plantas	nitrófilas,	donde	colocamos	trampas	
de caída a distintas distancias. Concluimos que, a partir de una distancia 
de separación entre pares de trampas de 5 m, desaparece la autocorrelación 
entre las trampas. 
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Estimating the ecological diversity of an ecosystem and conducting 
fauna	inventories	are	among	the	first	tasks	that	should	be	undertaken	when	
implementing biodiversity conservation and restoration projects. At the 
present	time,	it	is	important	to	be	provided	with	tools	to	simplify	this	type	of	
works,	such	as	the	use	of	bioindicators	organisms	and/or	surrogate	groups.	
Bioindicator organisms are groups or species that, due to their ecological 
fidelity,	 functional	 importance	 in	 the	 ecosystems	 and	 their	 quick,	 linear	
and predictable response to disturbances, regardless of their origin (human 
or	 natural),	 reflect	 the	 general	 state	 of	 an	 ecosystem.	 Sometimes	 these	
organisms	can	be	considered	as	surrogates;	that	is,	they	are	groups	which	
diversity	 is	 indicative	 of	 other	 groups’	 diversity,	whether	 for	 equivalent	
taxa (for example family vs. family), or for superior groups (like family vs. 
class). In this dissertation, ants (Hymenoptera: Formicidae) are proposed 
as	surrogates	for	other	arthropods	as	well	as	bioindicator	organisms	in	two	
ecosystems of recognized relevance in the south of the Iberian Peninsula: 
the ‘dehesas’ and the riparian forests. 
The ‘dehesas’ are sabanoid ecosystems, meaning vast extensions 
of	pastures	with	scattered	trees,	usually	belonging	to	the	genus	Quercus, 
mainly of the species Quercus ilex subsp. ballota. Not only do these 
ecosystems	 fulfill	 important	 roles	 in	 the	Andalusian	 economy,	 but	 also	
they are considered areas of special environmental interest, as they act as 
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of	the	farms	with	different	plant	species	and	microclimatic	characteristics;	







in contrast to other factors such as the altitude, rainfall, or livestock rearing, 
which	did	not	show	clear	general	effects.
The	 influence	 of	 the	 immediate	 environment,	 or	 microhabitat	
where	the	traps	are	set,	on	the	local	composition	of	the	ant	samples	was	
also	 studied,	 finding	 3	 different	 habitats	 in	 the	 ‘dehesas’	 depending	 on	




SNFs should be one of the main objectives to preserve and recover the 
ecological diversity of ants and other taxa in the dehesas.
The	riparian	forests	of	the	Guadalquivir	River	were	also	studied.	In	
general, riparian forests are linear ecosystems of vital importance, that not 
only	constitute	ecotones	between	the	river	and	the	terrestrial	ecosystems,	
but also they are habitats that frequently host a diverse community of 
plants and fauna. Furthermore, they serve as refuge and means of dispersal 
for species to other areas.
Currently, there are some indexes that evaluate the structure of the 
riverbed, the environment, the plant structure and the degree of human 
disturbance to determine the level of conservation of these habitats. Our 
aim	was	to	compare	different	indexes	such	as	the	quality	of	the	riverside	
forests (Qualitat del Bosc deRibera,QBR) or others like the distance to 
human	disturbed	areas,	with	a	group	of	recognized	bioindicator	organisms,	
the	 ants.	 For	 this	 purpose,	 different	 groves	 of	 the	 Guadalquivir	 River	
were	 sampled,	 from	 the	 source	 in	Cazorla	 (Jaén)	 to	Almodóvar	del	Río	
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addition, species such as Temnothorax pardoi, Temnothorax recedens and 
Camponotus lateralis	were	found	in	those	groves	with	a	high	QBR	index,	





arthropods is by means of this type of traps. This is because it is a simple 
and	versatile	system,	low	cost,	and	efficient	for	capturing	active	species,	
regardless of their activity rhythms. In general, the traps are containers, 
usually	in	the	form	of	a	glass,	which	are	buried	at	ground	level	with	some	




spatial arrangement of traps, such as in transects or squares, or the use of 
accessories such as lids or funnels.
Due to the variety of traps characteristics and sampling 
methodologies,	 different	 effects	 or	 biases	 may	 be	 derived	 which	 might	




studied in the context of ants’ research.
To	place	the	traps	on	the	ground,	we	dug	to	bury	them	with	their	
tops	flush	 to	 the	 soil	 surface;	afterwards	we	filled	 the	gaps	and	 levelled	
them. This manipulation generates an alteration in the soil structure that in 
groups like collembola, spiders and beetles produces a temporary increase 
in the capture rate. This is called the digging-in	effect.	In	this	work,	it	was	
studied	how	the	type	of	habitat	affects	the	capture	rate	and	how	long	this	
effect	persists	for	ants.




the composition of the samples that could be attributed to the digging-in 
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effect.	Concerning	the	prevalence	time	of	this	effect,	it	was	observed	that	







not bias the results of our samples.
Regarding the possible bias factors due to the trap characteristics, 
one of the most studied is the size of the trap aperture. There are numerous 
studies that conclude that by increasing the size of the mouth of the pitfall 
trap, the number of the captured species increases. The problem is that 
these	studies	do	not	use	comparable	traps	(with	the	same	characteristics)	
or, if they do, they do not specify it in their methodology. Another factor 
to	take	into	consideration	is	trap	depth.	The	few	studies	that	evaluate	this	
variable	dismiss	its	influence	on	the	total	number	of	species	caught.
Therefore,	 in	 this	 dissertation	 the	 following	 studies	were	posed.	
The	first	one	considers	the	size	of	the	trap	aperture	and	depth	at	the	same	
time,	 comparing	 4	 types	 of	 traps,	which	 have	 the	 same	 form,	material,	
and manufacturer. This study concluded that a larger size of the aperture 
(perimeter)	led	to	an	increase	in	the	capture	of	species.	It	was	also	related	
to	 greater	 catches	 of	 workers	 for	 those	 species	 with	 larger	 body	 sizes	
(body	 length	 greater	 than	 4.5	mm),	 determining	 a	 directly	 proportional	







but	different	depth	 (7.3	versus	11.6	cm).	 In	 this	case,	even	 though	what	













autocorrelation, consequently to avoid pseudo-replication. This study 
was	carried	out	in	two	Mediterranean	grasslands	composed	of	nitrophilic	
plants,	where	we	placed	pitfall	traps	at	different	distances.	We	concluded	




El último de la fila
¿Para qué sirve una hormiga?. Enemigos de lo ajeno, 1986.
“Si hay hombres que han consagrado toda su vida
a hacer cometas y verlas volar.
Contéstame, ¿para qué sirve una hormiga?
y luego dime si es santo el caimán.”
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En esta tesis doctoral se pretende realizar un estudio de las 
hormigas como organismos bioindicadores, centrándonos en ciertos 
ecosistemas del sur de la península ibérica. Se han seleccionado, por su 
importancia, dos tipos de medios: los ecosistemas de dehesa del norte de 
Andalucía y los bosques de ribera del río Guadalquivir. Así mismo, dado 
que en su totalidad el sistema de muestreo utilizado para este trabajo ha 
sido mediante trampas de caída, se ha realizado un estudio de algunos 
factores de sesgo que, al realizar una revisión de la bibliografía, hemos 
considerado poco estudiados. Este segundo bloque creemos que puede 
contribuir al establecimiento de un protocolo básico y estandarizado para 
los muestreos de trampas de caída en hormigas.
Bloque 1
Las hormigas como bioindicadores.
Para realizar planes de gestión de recursos naturales en algún área 
concreta, se requiere la realización de unos pasos previos que lleven a la 
determinación de cuál es el estado de partida en el que se encuentra el 
ecosistema. De esta manera, podemos tener las claves para elegir qué tipo 
de intervención es la idónea para su conservación y/o restauración. La 
presente	tesis	plantea,	para	este	fin,	el	uso	de	las	hormigas	como	organismos	
bioindicadores. 
Un	 indicador	 biológico,	 se	 puede	 definir	 como	 la	 especie	 o	 el	
conjunto de especies, con rangos de amplitud estrechos respecto a uno o más 
factores ambientales y que con su presencia y sus cambios poblacionales, 
puede	 reflejar	 el	 estado	 de	 un	 lugar	 en	 cuanto	 al	 grado	 de	 intervención	
y biodiversidad general (Caro, 2010). Las comunidades de hormigas 
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reúnen dicho requisito, y además se consideran entre los organismos 
más importantes de los ecosistemas terrestres, ya que constituyen una 
alta proporción de la biomasa animal total (Hölldobler y Wilson, 1990) 
y participan en muchas de las funciones de los ecosistemas, por ejemplo 
como dispersoras de semillas (Handel y Beattie, 1990), forman parte de 
la	dieta	de	numerosos	anfibios,	reptiles	y	aves,	como	ingenieras	del	suelo	
afectando a su estructura y composición (Hölldobler y Wilson, 1990; 
Jouquet et al., 2006; Dauber et al., 2008), o como principales depredadoras 
de otros invertebrados. Por todo ello, se han empleado con éxito en 
diferentes estudios como bioindicadoras (Andersen, 1997; Nakamura et 
al., 2007; Crist, 2009; Verdinelli et al., 2017).
Así, se planteó este trabajo en el que estudiamos las hormigas de 
dehesas andaluzas y de bosques de ribera, para analizar en qué estado se 
encuentran, así como proponer maneras de potenciar. 
Las dehesas y su estado actual en la península ibérica.
Las dehesas son ecosistemas de origen antrópico, propios de climas 
mediterráneos	y	que,	según	la	definición	de	Díaz	Esteban	y	Pulido	Díaz	
(2009) son: “[…] pastizales arbolados con un dosel de densidad variable 
compuesto	 por	 bosques	 esclerófilos,	 sobre	 todo	 de	 Quercus ilex spp. 
ballota (Desf.) y, en mucha menor medida, Q. suber L., Q. ilex spp. ilex 
L. y Q. coccifera L., en los que se intercalan pequeñas parcelas de cultivo 
de	secano	y	manchas	de	matorral	bajo	o	arborescente.	La	configuración	
sabanoide de arbolado y pasto herbáceo con manchas cultivadas e 
invadidas por matorral se mantiene mediante prácticas de gestión, cuyo 
objetivo es el aprovechamiento de la vegetación por ganado […]” (Figura 
1). Las manchas de matorral por lo general están compuestas de plantas de 
los géneros Cistus, Genista, Cytisus, Retama, Lavandula, Daphne, Erica o 
Halimium, entre otras (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009). Los pastos son 
bastante diversos, y compuestos, generalmente, de especies anuales cuya 
diversidad y composición varía en función de distintos factores: los propios 
de la zona, como el tipo de suelo y la humedad; y otros derivados de la 
acción antrópica, como la intensidad del pastoreo (herbivoría, pisoteo…) o 
el manejo agrícola y forestal (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009).
Según Klein (1922) el término dehesa, proviene de “defesa”, 
palabra	del	castellano	antiguo	que	significa	defensa.	Este	término	alude	a 
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la defensa que el gremio ganadero de “la Mesta” ejerción para mantener 
grandes	 extensiones	 de	 pastizales	 durante	 la	 Edad	Media	 con	 el	 fin	 de	
pastorear con rebaños de ovejas. Desde esta época, se transformaron 
bosques mediterráneos de quercinias en dehesas, aunque probablemente, 
la mayoría de dehesas arboladas hayan sido abiertas entre mediados del 
XIX y del XX (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009). La transformación de 
estas consistía en el aclarado de los árboles y la eliminación total o parcial 
de matorral. Esto dio origen a ecosistemas con una distribución sabanoide, 
más o menos uniforme, que favorecía la producción de pastos y bellotas y 
que era particularmente adecuada para la cría de ganado en extensivo (San 
Miguel,	1994;	Martin,	1996;	Díaz	Esteban	y	Pulido	Díaz,	2009).
Figura 1. Fotografía de una dehesa. 
Fuente:	www.turismotrujillo.es/actividades/agroturismo-en-la-dehesa/	
Tradicionalmente, las especies de animales domésticas como 
vacas, ovejas, cabras y cerdos, convivían con especies salvajes, como 
el ciervo, gamo, corzo, jabalí, conejo y liebre (Martin, 1996; Díaz 
Esteban y Pulido Díaz, 2009). Estas últimas, además, son sometidas a 
aprovechamiento cinegético. En principio, el aprovechamiento agrícola 
de la dehesa se hacía mediante la rotación de cultivos con periodos muy 
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amplios	(4-20	años),	fundamentalmente,	debido	a	la	mala	calidad	de	los	
suelos, y con rotaciones más cortas en zonas limitadas (Díaz, M., Campos, 
P. y Pulido 1997, Díaz Esteban y Pulido Díaz 2009). En estas parcelas, 
que	normalmente	ocupaban	en	torno	a	un	10%	de	las	fincas,	se	plantaban	
forrajeras de secano o cereales para el mantenimiento del ganado (Díaz 
Esteban y Pulido Díaz, 2009). Además de la ganadería y la agricultura, 
la dehesa se ha usado como fuente de otros subproductos como carbón 
vegetal,	leña	y	corcho	(San	Miguel,	1994).
Los ecosistemas de dehesa se extienden por gran parte del suroeste 
español, contando con unos 5.3 millones de hectáreas. Esto supone 
alrededor	 del	 38,4%	 del	 territorio,	 encontrándose	 en	 las	 provincias	 de	
Zamora, Salamanca y Ávila en Castilla y León, Toledo y Ciudad Real 
en Castilla-La Mancha, Cáceres y Badajoz en Extremadura, y Córdoba, 
Sevilla, Huelva, Jaén y Cádiz en Andalucía (Figura 2) (Martin, 1996). En 
Portugal existe un ecosistema similar denominado montado e igualmente 
se pueden encontrar ecosistemas sabanoides de características similares en 
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Figura 2. Mapa de distribución de las dehesas en Andalucía. Fuente de datos: Rediam (Red 
de información ambiental de Andalucía), Junta de Andalucía. 
http://www.juntadeandalucia.es/medioambiente/site/rediam
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Desde hace tiempo la dehesa se ha venido considerando como un 
ecosistema con una elevada riqueza de especies, por eso, en la legislación 
europea, se recogen como espacios con un alto valor de conservación 
(Directiva	 92/43	 del	 Consejo,	 de	 21	 de	 mayo	 de	 1992	 relativa	 a	 la	
conservación	de	los	hábitats	naturales	y	de	la	fauna	y	flora	silvestres).	Las	
dehesas pueden considerarse como una mezcla de varios tipos de hábitats. 
En primer lugar el forestal, donde los árboles aislados juegan un importante 
papel como refugio de especies arbóreas y provisión de hojarasca, o son 
usados	por	algunas	especies,	para	completar	sus	ciclos	vitales	(Tews	et al., 
2004;	Manning	et al., 2006). En segundo lugar, el pastizal con monte bajo 
(Díaz,	M.	,	Campos,	P.	y	Pulido,	1997),	que	aporta	especies	serófilas	y	de	
ecosistemas abiertos. Por último, algunos humedales ya sean estacionales 
o	permanentes,	a	menudo	habitados	por	peces,	anfibios	y	otros	organismos.	
Esto permite que puedan vivir organismos propios de ecosistemas forestales 
y	otros	más	serófilos	(Díaz	et al., 2003). Por ejemplo, Díaz Esteban y Pulido 
Díaz (2009) reúnen de distintos documentos entre directivas europeas y 
otros estudios un total de 33 especies de plantas citadas en la dehesa, 8 
de	peces,	53	especies	de	aves,	16	de	reptiles	y	anfibios,	17	de	mamíferos.	
O estudios concretos como el de Pérez-Mellado (1992) para reptiles y 
anfibios	de	las	dehesas	de	Salamanca,	que	cita	13	especies	de	anfibios	y	
19	de	reptiles.	De	esta	manera,	no	sólo	podemos	afirmar	que	la	dehesa	es	
un ecosistema con una elevada biodiversidad (Ramírez Hernández et al., 
2015), sino que además hay que considerar que algunas de las especies 
propias	de	la	dehesa	tienen	alguna	figura	de	protección	(Gómez-Gutiérrez,	
1992; Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009; Sánchez Martínez et al., 2012; 
Campos et al., 2013; Ramírez Hernández et al., 2015).
En la actualidad, las dehesas españolas vienen atravesando una 
crisis debido, por un lado, a su baja rentabilidad económica y por otro 
a la degradación ambiental (Pulido y Picardo, 2010). El abandono de 
las prácticas de manejo tradicionales ha promovido la reducción de 
tierras de pastoreo, que junto con la mecanización de la agricultura y la 
subvención para el corte de encinas, que se produjo en la década de los 70, 
ha	devenido	la	eliminación	de	parte	del	estrato	arbóreo	e	 intensificación	
de la agricultura y la ganadería. Al perder gran parte de la masa forestal, 
arbustiva y pastizales, consecuentemente se ha perdido gran parte de la 
diversidad ecológica asociada (Martin, 1996; Díaz Esteban y Pulido Díaz, 
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2009; Pulido y Picardo, 2010). 
A esto hay que añadirle los problemas propios de la dehesa, como 
es el decaimiento de las quercíneas, conocido como “la seca” (Figura 3). 
Este se debe a numerosos factores como son las enfermedades producidas 
por hongos (como Phytophthora cinnamomi), bacterias (Biscogniauxia 
mediterranea y Botryosphaeria spp.), perforaciones de Cerambyx spp., 
sequías, podas excesivas, descorches inadecuados, laboreo profundo, etc. 
(Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009; Pulido y Picardo, 2010), que provocan 
la muerte de los árboles. Añadido a esto, está el envejecimiento de la 
población de encinas que se debe principalmente a la baja capacidad de 
reclutamiento, o recuperación del bosque. Esto es debido por un lado a la 
herbivoría debida al pastoreo, a la baja presencia de animales dispersores 
de bellotas y a la ausencia de manchas matorral nodriza por los desbroces 
continuos. 
Figura 3. Foto de encinas (Quercus ilex subsp. rotundifolia) infectadas por “la seca”. 
Fuente:	www.hoy.es
Se han propuesto múltiples alternativas a los problemas de la 
dehesa, pero probablemente la solución sea compleja y haya que abordarla 
desde distintos enfoques, como el cultural, económico, medioambiental 
y legislativo, que a veces se solapan. En distintos documentos de trabajo 
como es el caso de Pulido and Picardo (2010) y en Junta de Andalucía 
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(2019) se han propuesto distintas acciones o listados de buenas prácticas, 
por ejemplo: la recuperación de técnicas tradicionales del manejo de la 
ganadería, como redileo, control de la intensidad y exclusión; optimización 
de las características del arbolado mediante el manejo del ganado; 
emprender acciones concretas para mejorar el estado sanitario de la masa 
forestal,	mediante	una	disminución	del	manejo,	aplicación	de	fitosanitarios	
y fertilizantes o con la selección de fenotipos resistentes. Se han propuesto 
asimismo distintos enfoques para el problema de la baja capacidad de 
reclutamiento de la masa forestal. Al respecto Leiva y Vera (2015) propone 
la	 construcción	 de	 refugios	 artificiales	 de	 ramas	muertas	 para	 fomentar	
la protección de la depredación de bellotas por parte de los ungulados 
domésticos. Otros, como Ramírez y Díaz (2008), proponen para este mismo 
efecto construir cercados de exclusión en distintas zonas de la dehesa que 
serán abandonados por largos periodos de tiempo (entre 20 y 30 años). De 
esta manera, no sólo se incrementará el reclutamiento en estas zonas, sino 
que aumentarán la heterogeneidad del hábitat y promoverán la diversidad 
de plantas herbáceas e invertebrados de manera local (Bugalho et al., 
2011). Todo esto, junto con la mejora de los pastos (mediante plantación 
y abonado) y la reducción del desbrozado del matorral, promoverán una 
disminución de la erosión del suelo y la mejora de este. 
Otras propuestas giran en torno a la economía de la dehesa, como 
es la revalorización de los productos de la dehesa mediante la puesta en 
valor	y	creación	de	etiquetas	medioambientales	con	certificados	de	buenas	
prácticas; la combinación de la explotación tradicional de la dehesa con 
otros enfoques recreativos o educativos; o la vigilancia e implantación de 
nuevos sistemas de gestión cinegética sostenible. Pero todo esto, debe ir de 
la mano de un incremento de la inversión pública, no sólo en la creación 
de	 líneas	 de	 subvenciones	 específicas,	 sino	 también	 en	 formación	 a	 los	
propietarios y gestores. 
Los bosques de ribera y diversidad de hormigas.
Los sotos o bosques de ribera son ecosistemas lineales que 
constituyen	ecotonos	entre	los	ecosistemas	fluviales	y	los	hábitats	que	los	
rodean	 (Figura	4).	Además,	 son	hábitats	que,	debido	a	 la	disponibilidad	
de agua y a la de nutrientes, contienen comunidades de plantas muy 
diversas (Larue et al., 1995). Estos ecosistemas desempeñan distintas 
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funciones importantes para la conservación del entorno como son, 
entre	otras,	 la	prevención	de	 la	erosión	de	 los	bancos	arena,	filtración	y	
retención de nutrientes (Rios y Bailey, 2006; Lorion y Kennedy, 2009). 
Por otro lado, también juegan un papel importante en la conservación de la 
biodiversidad de la zona en la que se encuentran (Nessimian et al., 2008). 
Así, al ser zonas, en general, con vegetación más diversa a la de las áreas 
circundantes, pueden actuar como refugio de numerosas especies animales 
desde mamíferos a insectos, de esta manera, intervienen en el incremento 
de la diversidad ecológica del área. Además, dependiendo de su tamaño, 
pueden adquirir el papel de corredor ecológico (Marczak et al., 2010). Así 
participan en el movimiento de especies autóctonas por el territorio, tanto 
del bosque de ribera a las áreas próximas, como conectando distintas zonas 
en buen estado. Aunque, ciertamente, en ocasiones también facilitan la 
dispersión	de	especies	invasoras	(Holway	et al., 2002).
Debido a la importancia de estos ecosistemas, se han planteado 
distintos mecanismos para estimar su grado de conservación. Se 
puede destacar la estimación mediante índices para evaluar el grado de 
conservación	 calificando	 distintos	 ítems	 (presión	 antrópica,	 estructura	
de la vegetación, tipo de cuenca…). Por ejemplo, algunos de estos son: 
el índice de calidad del bosque de ribera (QBR, siglas de su nombre en 
catalán “Qualitat del Bosc de Ribera), muy extendido en cursos de la 
cuenca	 mediterránea	 (Freshwater	 Ecology	 and	 Management	 Research	
Group); el índice multimétrico del estado ecológico para ríos altoandinos 
(IMEERA), usado en América del Sur (Villamarín et al., 2013); o mediante 
la estimación de la diversidad funcional de las zonas (Lozanovska et al., 
2018).
En la actualidad existen algunos estudios que se centran en la 
diversidad de hormigas de los bosque de ribera del sur de la península 
ibérica, como por ejemplo Ordóñez-Urbano et al. (2007) o Carpintero et al. 
(2008). En el primero de estos, Ordóñez-Urbano et al. (2007) encuentran 
del orden de 56 especies de hormigas, que representan en torno al 20% del 
total de la fauna de formícidos de la península ibérica. Por ello, teniendo 
en	cuenta	la	diversidad	de	formícidos	en	estos	ecosistemas	y	su	eficacia	
probada como organismos bioindicadores, nos planteamos la idoneidad del 
grupo para la evaluación del estado de conservación de los ecosistemas de 
ribera. 
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Características, usos y efectividad del muestreo de artrópodos 
epigeos con trampas de caída.
El estudio de las hormigas se puede llevar a cabo con muy distintos 
métodos, como son el muestreo directo, embudos Berlese o el mangueo 
(Southwood	et al., 2000). En esta tesis los muestreos de hormigas se han 
realizado exclusivamente mediante trampas de caída, lo cual nos llevó a 
realizar	 una	 revisión	 del	 sistema	 para	 identificar	 posibles	 sesgos	 en	 los	
muestreos. 
El uso de trampas de caída (Figura 5) es uno de los sistemas de 
muestreo de artrópodos más antiguos (Hertz, 1927; Barber, 1931) y que se 
emplea	con	gran	frecuencia	(Brown	y	Matthews,	2016).	Estas	consisten	en	
un recipiente de paredes lisas, enterrado a ras de suelo y que en ocasiones 
contiene algún líquido (Killing-Agent) que impide que las capturas puedan 
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escapar y a su vez que puede actuar como atrayente y/o conservante 
(Melbourne, 1999).
Figura 5. Ejemplo de trampa de caída. A. Foto detalle del recipiente de análisis de orina 
(ref.	409702,	Deltalab,	Rubí,	Spain).	B. Trampa dispuesta en el campo.
Las trampas de caída constituyen un sistema pasivo de muestreo 
de comunidades de artrópodos epigeos, especialmente dirigido a aquellos 
grupos activos y con áreas de forrajeo amplias (Halsall y Wratten, 1988). 
Este método nos aporta información sobre la abundancia de cada especie en 
función de la actividad, del periodo de muestreo y del hábitat muestreado 
(Brown	y	Matthews,	2016).	Es	un	sistema	de	captura	sencillo	y	simple	que	
implica un bajo coste económico y relativamente poco esfuerzo para el 
muestreo	de	las	áreas	seleccionadas	(Southwood	et al., 2000). Esto es así 
puesto que, al dejar instaladas las trampas estarán capturando todo el tiempo 
hasta que se retiren, de esta manera, el tiempo invertido en el muestreo es 
el de su colocación y recogida. Además, constituye un sistema de muestreo 
versátil, que permite la captura de los organismos independientemente de 




• Colémbolos (Joosse, 1965; Greenslade y Greenslade, 1971).
• Coleópteros (Niemela et al.,	1992;	Spence	y	Niemelä,	1994;	
Lafage et al.,	2014).
• Arañas (Lafage et al.,	2014;	Gonçalves	et al., 2017).
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• Hormigas (Luque García et al.,	 2004;	 Silva	 et al., 2017; 
Catarineu et al., 2018).
Vertebrados:
• Herpetofauna (Gibbs, 1998; Spurgeon, 2019).
• Pequeños mamíferos (Williamson y Evans, 1972; Mengak y 
Guynn, 1987; Umetsu et al., 2006).
A pesar de tener muchas ventajas, como veremos en este bloque, 
en	ocasiones	es	un	sistema	marginado	por	la	comunidad	científica.	Esto	se	
debe, por poner un par de ejemplos, a que sólo capturan un cierto grupo de 
especies de hormigas, las epigeas, dejando de lado a las arborícolas o a las 
subterráneas.	Además,	hay	autores	que	afirman	que	la	abundancia	de	las	
especies capturadas no es representativa respecto a la del área de muestreo 
(Romero	y	Jaffe,	1989)	ya	que	aquellas	especies	que	se	mueven	más	y	a	
mayor distancia de sus colonias van a ser capturadas más fácilmente que 
las	lo	hacen	menos	(Tretzel,	1954;	Heydemann,	1957;	Hummel,	1980).	En	
el caso particular de hormigas, al ser insectos sociales, entra otra variable 
en juego: el tamaño medio de la colonia. Es decir, aquellas especies cuyo 
tamaño medio de colonia (individuos por nido) sea mayor pueden resultar 
sobrecapturadas respecto a otras con tamaños de colonia menor, aunque la 
densidad de colonias sea similar. También algunas especies pueden sentir 
atracción por las trampas, mientras que otras las evitan; o incluso, que 
sean	capaces	de	escapar	de	las	trampas	(Luff,	1975;	Knapp	et al., 2016; 
Ruiz-Lupión et al., 2019). Por eso, se han desarrollado distintos métodos 
estadísticos para ponderar tanto el número y las especies capturadas, como 
el número de obreras capturadas de cada especie (Gotelli et al., 2011).
Existen muchos tipos de trampas de caída, así como de formas 
de colocarlas y disponerlas en el área de muestreo. Llevar a cabo una 
metodología u otra dependerá de múltiples factores, principalmente cuál 
va a ser el grupo taxonómico estudiado y las características del área de 
muestreo, que se conjugarán con los hábitos de los distintos grupos de 
investigación.
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Características de las trampas de caída.
Las cualidades físicas de la trampa afectarán a su efectividad, estas 
diferencias pueden aparecer de manera general, por grupo o especie.
Material.
Desde el comienzo de uso de las trampas de caída, los investigadores 
se han servido de trampas construidas con distintos materiales. Estos han 
variado en función de la disponibilidad, efectividad, comodidad y de las 
características del muestreo. Existen numerosos estudios donde se compara 
cómo esta variable puede o no afectar a la tasa de captura, analizando los 
pros y los contras de cada material (Luff,	1975;	Abensperg‐Traun	y	Steven,	
1995; Koivula et al., 2003). Fundamentalmente se resumen en tres: cristal, 
metal y plástico (Woodcock, 2005):
El plástico es ligero, fácil de manejar, resistente y duradero. Tiene 
una tasa de captura alta, aunque a veces es inferior a la de trampas de cristal 
(Luff,	1975).
El cristal, a pesar de tener una elevada tasa de captura debido a que 
los	insectos	resbalan	más	por	su	superficie	(Greenslade,	1964;	Luff,	1975),	
presenta	problemas	como	la	dificultad	de	 transporte,	 fragilidad	o	 la	baja	
resistencia a la presión.
El metal, a pesar de su resistencia, dependiendo del tipo, puede ser 
poco perdurable en lugares húmedos, es pesado, difícil de transportar y con 
menor	eficacia	de	captura	(Luff,	1975).
De esta manera el plástico es el material más usado en la actualidad 
por su manejabilidad, precio y demás cualidades, pese a que su tasa 
de captura es ligeramente inferior a la del cristal. Algunos trabajos han 
estudiado	si	el	uso	de	agentes	antiadherentes,	como	por	ejemplo	el	teflón	o	
el talco (Ning et al.,	2019),	puede	beneficiar	las	carencias	que	presenta	el	
plástico	frente	al	cristal	(Rieske	y	Raffa,	1993;	Woodcock,	2005).	A	priori,	
el	teflón	es	un	compuesto	que	disminuye	la	adherencia	de	los	artrópodos	
en las paredes de las trampas, por lo que afectaría notablemente a la tasa 
de escape (N. escapes/N. capturas). Sin embargo, se ha visto que en la 
práctica	esta	sustancia	no	incrementa	significativamente	la	tasa	de	captura	
(Stanley et al., 2008). Este hecho aún no está explicado y podría deberse a 
múltiples motivos, como que los disolventes usados o el propio compuesto 
tengan un carácter repelente.
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Forma, diámetro y profundidad.
La forma de la trampa parece jugar un papel secundario en la 
eficacia	de	captura,	aunque	ciertos	artículos	sugieren	que	puede	haber	una	
diferencia	significativa	(Luff,	1975).	Baars	(1979)	encuentra	que	la	forma	
y	 el	 número	 de	 las	 trampas	 de	 caída	 no	 influye	 a	 las	 capturas,	 siempre	
que	 se	 cuente	 con	 la	misma	 superficie	 de	 trampeo.	En	general	 se	 viene	
usando	la	trampa	con	forma	circular	casi	por	norma.	Autores	como	Luff	
(1975)	afirman	que	el	uso	de	trampas	circulares	presenta	beneficios	frente	
a las rectangulares, por ejemplo, tienen las mismas probabilidades de 
capturar individuos que circulan en todas las direcciones. Por su parte, 
las rectangulares tendrán más probabilidad de capturar más individuos por 
los lados mayores que por los menores. De esta forma, las características 
que más pueden afectar a las capturas son el diámetro de la boca y la 
profundidad de la trampa, y por ello hay que tenerlas en cuenta.
En cuanto al diámetro, existen distintos tamaños usados para 
artrópodos, en general desde 2 a 25 cm. Sería lógico pensar que a mayores 
diámetros de la boca, se incrementará el número de capturas al aumentar el 
área o perímetro efectivo de muestreo. Generalmente el tamaño más usado 
por	la	comunidad	científica	oscila	entre	6-8	cm	de	diámetro	(Woodcock,	
2005) pero, para hormigas, se ha demostrado que las trampas de diámetro 
superior	a	4.2	cm	no	son	más	efectivas	en	cuanto	a	número	de	capturas	
(Romero	y	 Jaffe,	1989).	Esto	 se	debe	a	que	 las	hormigas	 se	distribuyen	
de	 manera	 agregada	 (colonias	 monoespecíficas)	 como	 consecuencia	 de	
su condición social. Por tanto, las especies capturadas por una trampa de 
caída dependerán de los nidos de las distintas especies que se encuentren 
alrededor, así como del tamaño y capacidad locomotora de la especie. 
De esta manera, a partir de cierto tamaño de trampa es más conveniente 
incrementar el número de trampas colocadas, siempre y cuando estén 
convenientemente separadas (ver más adelante), que incrementar el tamaño 
de	la	trampa	(Romero	y	Jaffe,	1989).
En cuanto a la profundidad, se encuentran trampas de entre 2 cm 
(Azcárate	y	Peco,	2012)	y	15	cm	(Pendola	y	New,	2007).	Se	entiende	que	
cuanto mayor es la profundidad, menor será la probabilidad de que las 
capturas puedan escapar, y de esta manera, las capturas efectivas (Capturadas 
– Escapadas) serán mayores. Pero hay estudios que reconocen que a partir 
de cierta profundidad (más o menos 8 cm) la probabilidad de escape ya 
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es	 suficientemente	pequeña	y	que	el	 aumentar	más	 la	profundidad,	 sólo	
dificultará	la	colocación	de	la	trampa	(Pendola	y	New,	2007;	Hammond	et 
al., 2018), pudiéndose incrementar la captura accidental de organismos no 
diana	(New,	1999).
Tapa.
En ocasiones se coloca una cubierta a la trampa (ver Figura 6), de 
manera que permita la caída de los taxones estudiados, pero evite la captura 
de	 animales	 no	 deseados,	 como	 micromamíferos,	 anfibios	 o	 pequeños	
reptiles, si se están estudiando artrópodos, por ejemplo. Asimismo, se trata 
de un accesorio que tiene cierta utilidad en climas húmedos y también 
en los muy secos. En los primeros, evita que el agua de lluvia entre en la 
trampa, aunque no pone remedio al agua de escorrentía. Y en los segundos, 
evita que el sol incida directamente en la trampa, de manera que si contiene 
algún líquido no se evapore tan rápidamente.
Figura 6. Esquema de una trampa de caída con sus diferentes partes. Extraída de Woodcock 
(2005).
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Además	 de	 estos	 beneficios,	 ha	 quedado	 demostrado	 en	 la	
literatura	científica	que	si	la	tapa	es	transparente,	los	invertebrados	no	se	
ven	afectados	por	su	presencia,	por	lo	que	no	influye	a	la	tasa	de	captura	de	
estas especies (Baars, 1979; Phillips y Cobb, 2005). 
Disposición espacial y estrategia de muestreo.
Las trampas de caída se disponen en el área de muestreo en un 
número,	distancia	y	disposición	específicos.	En	este	apartado	analizaremos	
tanto estos aspectos como las características generales de los muestreos en 
cuanto a tiempo de captura y momento de abertura de las trampas.
Distancia entre las trampas.
La distancia a la que se colocan las trampas de caída puede ser un 
factor de sesgo importante a la hora de describir los ensamblajes de especies 
de nuestra área de muestreo. Trampas muy cercanas entre sí pueden traer 
fenómenos de pseudoreplicación (Da Silva et al., 2015), dando una idea de 
que nuestra área de muestreo es más homogénea de lo que realmente es. Sin 
embargo, otros estudios llegan a resultados contradictorios. Por ejemplo, 
Baker and Barmuta (2006) realizan comparaciones entre los ensamblajes 
de especies de cada una de las trampas y no encuentran correlación entre la 
distancia y las especies capturadas (en un rango de 1 a 100 m).
Para el caso de escarabajos, se ha estudiado bien la relación entre 
la distancia y el número de especies capturadas y en líneas generales se 
proponen distancias de 100 m en el caso de trampas cebadas (Da Silva et 
al., 2015) y de 25 m el caso de trampas no cebadas (Ward et al., 2001).
Para el caso particular de hormigas, hay muy pocos estudios que 
determinen la distancia mínima a la que se pueden colocar dos trampas de 
caída	sin	que	exista	autocorrelación	espacial	(Digweed	et al., 1995; Ward 
et al., 2001; King y Porter, 2005). E incluso Ward,	New	and	Yen	(2001)	
proponen que la distancia entre trampas no afecta a la tasa de captura. 
Y otros como Gotelli et al.	 (2011)	afirman	que	esta	distancia	variará	en	
función de la composición de especies del ecosistema. Aun así, el bajo 
número, la variabilidad de distancias y el posible sesgo que podría causar 
este efecto en los distintos estudios dedicados a esta cuestión para el caso 
de hormigas. Todo esto hace que la distancia de colocación de trampas sea 
un factor interesante para su  estudio, por ello, nos planteamos profundizar 
en este tema.
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Disposición espacial.
La distribución espacial de las trampas en el área de muestreo 
es otro punto importante para la optimización de las capturas. Esta 
distribución cambiará dependiendo del tipo de muestreo y ha de ser la 
misma	para	que	nuestros	muestreos	sean	comparables.	Existen	4	formas	
fundamentalmente:
Disposición aleatoria: Consiste en la distribución de trampas por 
toda el área de muestreo de manera aleatoria (Cerdá et al., 1997). Puede 
ser efectiva para muestreos de hábitat homogéneos con poca variabilidad 
espacial. Presenta problemas para la posterior localización de las trampas 
que se puede evitar, en parte, con el georreferenciado.
Transectos: Es uno de los métodos más usados (Honek, 1988; 
Good et al., 1991; Carpintero et al.,	 2004;	 Reyes-López	 y	 Carpintero,	
2014).	 Consiste	 en	 disponer	 las	 trampas	 en	 línea	 con	 una	 separación	
constante. Es un sistema que se usa especialmente para detectar gradientes 
en comunidades de invertebrados. Por ejemplo, para detectar variaciones 
en las especies en función de la humedad por cercanía a un curso de agua.
Rejilla: Las trampas se disponen formando una malla con una 
distancia	 similar	 entre	 cada	 una	 de	 ellas	 (Andersen,	 1991;	Abensperg‐
Traun y Steven, 1995; Weeks y McIntyre, 1997). Este método proporciona 
una buena cobertura de muestreo para áreas grandes y permite fácilmente 
localizar las zonas por donde se mueven los insectos.
Otras formas geométricas: Otros estudios requieren formas 
geométricas complejas, por ejemplo poligonales o circulares (Lasmar et 
al., 2017).
Número de trampas.
El número de trampas colocadas deberá variar en función de la 
superficie	del	área	de	muestreo	y	su	complejidad.	Para	ecosistemas	más	
simples será necesario un menor número de trampas; sin embargo, en 
ecosistemas complejos habrá que incrementar el esfuerzo de muestreo 
(Delabie et al., 2000). Esto es porque una estructura de vegetación compleja 
aporta diversidad al hábitat, lo que afecta directamente a la riqueza de 
especies (Siemann et al., 1998).
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Tiempo de captura.
El tiempo de captura es una de las variables más discutidas (Borgelt 
y	New,	2006;	Stanley	et al., 2008; Schirmel et al., 2010), dependiendo en 
gran medida de ciertos factores, unos propios de nuestro muestreo y otros 
del tipo de hábitat. Por ejemplo, en el caso de que usemos trampas con agua, 
el tiempo de captura no puede ser muy largo para evitar la descomposición 
de las capturas y evaporación del líquido. En otros estudios en los que se 
usan agentes conservantes como el glicerol, el alcohol o el formaldehido, 
los tiempos pueden alargarse. Aun así, numerosos estudios demuestran que 
el	tiempo	de	captura	óptimo	para	hormigas	ronda	entre	las	48	h	y	los	7	días	
(Borgelt	y	New,	2006;	Schirmel	et al., 2010).
Borde de la trampa.
La distancia del borde de la trampa (ver Figura 6) con respecto al 
nivel	del	suelo	(enrase)	es	otra	de	las	variables	críticas	que	puede	modificar	
nuestra tasa de captura. Cuando el borde superior de la trampa sobresale 
del suelo, se producirá un descenso general en la tasa de captura más 
pronunciado en las especies de menor tamaño (Good et al., 1991).
Por otro lado, si el borde está por debajo del nivel del suelo, habrá 
más posibilidad de que caigan detritus en la trampa, ya sea por gravedad, 
escorrentía	 o	 la	 acción	 del	 viento	 (Hammond,	 1990).	 Esto	 dificulta	 las	
labores	de	identificación	de	los	especímenes	y	su	posterior	conservación,	
además de facilitar su escape. De esta manera, lo óptimo es colocar las 
trampas	enrasadas	con	 la	 superficie	del	 suelo.	Pese	a	ello,	 es	 cierto	que	
aun así pueden caer restos vegetales o tierra en las trampas. Sin embargo, 
es con este último método con el obtendremos mejores resultados y más 
cercanos a la realidad.
Digging– in.
Este es un efecto producido por la perturbación debido a la 
excavación realizada durante la colocación de trampas de caída y que 
provoca un incremento temporal de capturas de artrópodos (Greenslade, 
1973). Dicho efecto está bien descrito en un buen número de taxones 
como colémbolos (Entognatha: Collembola), hormigas (Hymenoptera: 
Formicidae), carábidos (Coleoptera: Carabidae) y otros coleópteros, arañas 
(Arachnida: Araneae) o isópodos (Malacostraca: Isopoda), entre otros. 
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Se barajan distintas razones que pueden provocar este fenómeno, 
como una disminución del número de individuos en la zona de estudio debido 
a las primeras capturas realizadas por las trampas de caída (Greenslade, 
1973), o un incremento de las posibles presas debido a la perturbación 
del suelo lo que atraería a los sujetos de estudio (Skvarla et al.,	2014).	Se	
ha registrado también un aumento de la concentración de CO2 debido a la 
alteración de la estructura del suelo, lo que en algunas especies provoca un 
incremento de la actividad que puede continuar durante los dos primeros 
días	tras	la	activación	de	la	trampa	(Joosse	y	Kapteijn,	1968).	Y	finalmente,	
otra posible razón que puede inducir este fenómeno es la disminución de 
barreras físicas, lo que facilita el movimiento de los individuos por las 
zonas	excavadas	(Greenslade,	1964).
Pero hay que considerar que de la misma manera que existen 
estudios que apoyan la existencia del efecto digging-in, también los hay 
que demuestran que tanto en hábitats forestales (Lasmar et al., 2017) 
como en pastizales (Schirmel et al., 2010) no se produce este fenómeno, 
o si se produce, en el caso particular de hormigas, no tiene ningún efecto 
significativo.
Debido a que existen tantas opiniones y resultados contradictorios 
encontrados a este respecto, se planteó determinar si en ecosistemas 
mediterráneos, se produce o no, y cuál sería la prevalencia de este efecto a 
lo largo del tiempo, desde la abertura de la trampa hasta su cierre.
Contenido de las trampas.
Las trampas puedan llevar, o no, algún agente en su interior que 
provoque algún efecto en las capturas (ver Figura 6) como, por ejemplo, 
atracción, repulsión, disminuir la tasa de escape, etc. Por tanto, atendiendo 
a la presencia o ausencia de contenido y a la naturaleza de este podemos 
clasificar	las	trampas	de	caída	en	secas	y	húmedas:
Trampas secas.
Son un tipo de trampas de caída que carecen de líquido alguno. Se 
colocan para la captura de ejemplares vivos, ya sea porque sólo se necesita 
contabilizar su presencia o para muestreos tipo captura-recaptura (Thomas 
et al., 1998). Han de ser revisadas con mucha asiduidad, pues al contener 
animales vivos, pueden producirse luchas que acaben con la muerte o 
mutilación de los ejemplares (Woodcock, 2005). También, debido a la 
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capacidad	de	algunos	artrópodos	para	escalar	por	superficies	lisas	y	planas,	
es común que algunos escapen, por lo que se suelen usar embudos u otros 
sistemas	 (Figura	6)	que	dificulten	 la	huida	de	 los	 individuos	capturados	
(Weeks y McIntyre, 1997).
Trampas húmedas.
Son aquellas trampas de caída que contienen algún producto, para 
evitar que las capturas escapen y/o impedir su descomposición. Para lo 
primero, generalmente se emplea una solución de base acuosa que produce 
la muerte de las capturas y evita que estas escapen (killing-agent). Es 
habitual que se añada a la solución una pequeña cantidad de detergente 
(entre	un	0.5	y	1%).	Dicha	solución	rompe	la	tensión	superficial	del	líquido	
y permite que las capturas se hundan más fácilmente. De esta manera, se 
incrementa	la	eficacia	de	la	trampa,	sea	del	tipo	que	sea,	debido	a	que	se	
disminuye la probabilidad de que los especímenes escapen (Woodcock, 
2005).
Si el tiempo de permanencia en el campo es tal que los individuos 
capturados pueden descomponerse, se ha emplear algún tipo de conservante. 
En	la	Tabla	1	aparecen	diferentes	productos	que	se	usan	con	este	fin.	
Tabla 1.	 Tabla	 de	 clasificación	 de	 algunos	 conservantes	 usados	 con	 trampas	 de	 caída,	
ventajas y desventajas. Tabla extraída de Woodcock (2005) y ampliada.
Conservantes Ventajas y Desventajas Citas
Etanol Barato y de fácil disponibilidad. Buen conservante. Atrayente. Volátil.




Barato, de fácil disponibilidad. Buen conservante, 
en ocasiones se usa junto con el alcohol. Atrayente. 
Presenta problemas para la posterior conservación 
en seco de los especímenes.
(Greenslade y Greenslade, 1971; Andersen, 1991; 
Lindsey	y	Skinner,	2001;	Szinwelski	et al., 2012)
Etilenglicol
Barato y de fácil disponibilidad, al emplearse como 
anticongelante de coches. Tóxico para pájaros y 
mamíferos. Atrayente para algunos invertebrados.
(Marsh,	1984;	Olson	y	Jun,	1991;	Weeks	y	McIntyre,	
1997; Melbourne, 1999; Koivula et al., 2003; Pendola 
y	New,	2007)
Formaldehído
Barato y de disponibilidad relativamente fácil. 
Buen conservante. Problemas de seguridad y salud. 
Tóxico. ¿Atrayente?
(Romero	y	Jaffe,	1989;	Szinwelski	et al., 2012)
Propilenglicol Más caro que el Etilenglicol, pero menos tóxico. ¿Atrayente? (Weeks y McIntyre, 1997; Wang et al., 2001)
Parafina
Barato y fácil de conseguir. Se ha observado 
una disminución de las capturas al usar este 
conservante.
(Koivula et al., 2003)
Sal
Barato y de fácil disponibilidad. Cierto valor 
conservante, puede producir daños en algunos 
especímenes. ¿Posible atrayente?
(Koivula et al., 2003)
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A veces los agentes conservantes juegan un doble papel, el ya citado 
y el de evitar o reducir la evaporación del líquido (normalmente agua) que 
incluye la trampa. En general, los agentes conservantes no deberían traer 
diferencias en la tasa de captura (Greenslade y Greenslade, 1971). Aun así 
existe actualmente cierto reparo al uso de algunos conservantes de fuerte 
olor, como el formaldehido, además de por su toxicidad por su posible 
efecto repelente.
Cebos.
Son sustancias que incrementan las probabilidades de captura y 
además, pueden aplicarse a distintos usos:
• Aumentar la tasa de captura en hábitat pobres y poco diversos 
o la captura de especies raras (Greenslade y Greenslade, 1971).
• Incrementar la tasa de captura en un grupo concreto.(Wang et 
al., 2001).
• Son adecuados para la realización de inventarios biológicos 
que no tengan en cuenta el número de individuos capturados, 
como por ejemplo listados de especies(Gotelli et al., 2011).
De cualquier manera, el uso de cebos produce distintos efectos que 
han de ser tenidos en cuenta:
• Los cebos no atraen de forma similar a todas las especies 
(Greenslade y Greenslade, 1971). Por tanto, debemos 
seleccionar nuestro tipo de cebo en función del objetivo o la 
especio o grupo diana (ver Tabla 2).
• No introducen mucha más información que las trampas 
convencionales, pero sí un incremento considerable de las 
capturas de especies dominantes (Greenslade y Greenslade, 
1971). Así que, salvo que los objetivos del estudio lo requieran, 
se debe evitar en medios diversos, en los que sus posibles 
beneficios	 son	 marginales	 (Greenslade	 y	 Greenslade,	 1971;	
Romero	y	Jaffe,	1989).
• Su	eficacia	puede	diferir	en	función	de	la	climatología	y	la	hora	
del día, ya que pueden cambiar sus características y alcance 
(Greenslade	y	Greenslade,	1971;	Romero	y	Jaffe,	1989).
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Pescado y derivados (Romero	y	Jaffe,	1989;	Lopes	y	Vasconcelos,	2008;	Stanley	et al., 2008)
Glutamina (Tiede et al., 2017)
Glucídicos
Miel (Romero	y	Jaffe,	1989;	Wang	et al., 2001)
Azúcar y siropes (Greenslade y Greenslade, 1971; Tiede et al., 2017)
Fermentados
Cerveza (Greenslade y Greenslade, 1971)
Lipídicos
Aceite de oliva (Tiede et al., 2017)
Mantequilla de cacahuete (Wang et al., 2001)
Otros
Sal común (Tiede et al., 2017)
Características del medio.
Estructura de la vegetación alrededor de la trampa.
La exclusión de la vegetación herbácea alrededor de la trampa 
es	 otra	 de	 las	 características	 importantes	 que	 pueden	 modificar	 de	 una	
manera notable su efectividad. En general, todos los autores convienen en 
que, aquellas trampas colocadas en un área de exclusión de la vegetación 
herbácea, presentan una mayor tasa de captura. En el lado contrario, las 
trampas rodeadas de vegetación herbácea presentaran una mejor tasa de 
captura que las anteriores (Honek, 1988; Melbourne, 1999; Phillips y 
Cobb, 2005). Esto puede deberse a cambios microclimáticos (incremento 
de la temperatura y el consecuente incremento de la actividad de los 
artrópodos)	(Honek,	1988),	o	a	los	propios	cambios	físicos	en	la	superficie	
al eliminar barreras, que pueden alterar el curso de la rutas o la velocidad 
del	movimiento	de	los	artrópodos	(Greenslade,	1964).
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Dada la necesidad de dar con herramientas efectivas para determinar 
el estado de conservación de los ecosistemas naturales y antrópicos, se 
planteó la presente tesis doctoral con los objetivos generales de analizar 
el papel de las hormigas como bioindicadoras en dos tipos de hábitats de 
interés probado en el sur de la península ibérica, como son los ecosistemas 
de dehesa y los bosques de ribera. Asimismo, se pretendió establecer un 
sistema	eficiente	para	el	muestreo	de	dichas	especies.	
Así,	los	objetivos	específicos	de	cada	capítulo,	fueron:
Bloque 1 – Las hormigas (Hymenoptera: Formicidae) como bioindicadoras.
 Capítulo 1: Las hormigas (Hymenoptera: Formicidae) como grupo 
subrogado de los artrópodos epigeos en las dehesas del norte de Andalucía 
(España).
• Estudiar el papel de las hormigas como grupo subrogado de 
los artrópodos epigeos en dehesas andaluzas.
• Comprobar el papel que juegan en la biodiversidad de la dehesa 
las pequeñas áreas naturalizas o small natural features (SNFs





• Analizar de qué manera afectan a su composición y diversidad 
la localización, los factores ambientales y el uso de las 
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Capítulo 3: Las hormigas como un grupo indicador de impacto 
ambiental humano en los bosques de ribera del río Guadalquivir (Andalucía, 
España).
• Completar el inventario de especies de hormigas típicas de 
bosques de ribera de este río.
• Determinar el posible uso de estas especies como grupo 
indicador de impacto ambiental humano en dichos ecosistemas.
Bloque 2 – Factores de sesgo en muestreos de hormigas con trampas de 
caída
Capítulo	 4:	El	 efecto	 “digging-in”	 en	 estudios	 de	 hormigas	 con	
trampas	de	caída:	influencia	del	tipo	de	hábitat	y	tiempo	de	muestreo.
• Examinar las consecuencias sobre las capturas del proceso 
de colocación de las trampas de caída en el terreno (efecto 
digging-in). 
Capítulo 5: Efecto de la abertura y la profundidad a de las trampas 
de caida como factor de sesgo en muestreos de hormigas (Hymenoptera: 
Formicidae).
• Comprobar el efecto de la profundidad y el tamaño de abertura 
de las trampas de caída como factor de sesgo en los muestreos 
de hormigas.
Capítulo 6: Efecto de la distancia entre trampas de caída en los 
estudios de hormigas (Hymenoptera: Formicidae).
• Examinar de qué manera afecta la distancia entre trampas de 
caída en las muestras de hormigas.
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Bloque 1
Las hormigas (Hymenoptera: 
Formicidae) como bioindicadores.

Las hormigas (Hymenoptera: 
Formicidae) como grupo subrogado de 
los artrópodos epigeos en las dehesas 
del norte de Andalucía (España)
Gloria Fuertes
Los pájaros anidan. Antología y poemas del suburbio, 1954.
“Las ovejas me pisan cuando pasan, 
y comen en mis dedos los gorriones; 
se creen que soy tierra las hormigas 
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Resumen
Las dehesas son ecosistemas agro-silvo-pastorales importantes y 
extensos en la península ibérica que, en la actualidad, sufren una profunda 
crisis debida a su baja rentabilidad económica y a la degradación ambiental. 
Por	lo	tanto,	es	necesario	la	identificación	de	herramientas	efectivas	que	
proporcionen	una	idea	confiable	del	estado	de	estos	ecosistemas	como	punto	
de partida para establecer medidas para su conservación. En este trabajo 
analizamos el posible papel de las hormigas como grupos subrogados de 
los artrópodos epigeos, un grupo común de indicadores de biodiversidad. 
Se tomaron muestras de un total de 15 explotaciones de dehesa a lo largo 
de Sierra Morena (Andalucía, España) mediante la colocación de trampas 
de caída tanto en las zonas de dehesa como en los diferentes microhábitats 
dentro de cada zona de estudio. 
Logramos un listado completo de las especies de hormiga de cada 
zona de muestreo. Los resultados indicaron que los hábitats de dehesa fueron 
muy	 homogéneos	 para	 todas	 las	 fincas,	 mientras	 que	 los	 microhábitats	
mostraron diferencias en la riqueza de especies y la composición de las 
comunidades de hormigas en comparación con las dehesas. Para evaluar 
el papel de las hormigas como grupos subrogados, se comparó el numero 
de trampas ocupadas por cada orden de artrópodos con cada especies de 
hormiga.	 Encontramos	 una	 alta	 correlación	 entre	 ellos	 que	 confirma	 el	
carácter de las hormigas como grupo subrogado del resto de artrópodos 
epigeos en este tipo de ecosistemas. 
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Introduction
The ‘dehesas’ are agro-silvo-pastoral systems typical 
of central-western and south-western Iberian Peninsula. 
They consist of vast extensions of pastures with scattered 
adult acorn-producing trees that provide shade, shelter and 
food to livestock (Duque-Lazo & Navarro-Cerrillo, 2017). In 
general, the ecosystems of ‘dehesas’ are similar to savannas, 
due to the low level of soil moisture, little or none litter 
cover under trees and shrubs, which are usually evergreen, 
and the high temperatures reached (Leiva & Fernández-Alés, 
2003). The ‘dehesas’ have an anthropogenic origin, deriving 
from the pre-existing Mediterranean forest through the 
elimination of the scrub and part of the tree cover, and thus 
promoting the growth of grass for livestock use (San Miguel, 
1994). Although these landscapes come from earlier times, 
Abstract 
The ‘dehesas’ are important and vast agro-silvo-pastoral systems typical of 
the Iberian Peninsula that are undergoing a crisis due to their low economic 
profitability and environmental degradation. Thus, it is necessary to identify 
effective tools that provide a reliable idea of the status of these ecosystems 
as a starting point for future measures of conservation. In this study we 
analyse the possible role of ants as surrogates for epigeic arthropods, a 
common biodiversity indicator group. A total of 15 farms were sampled 
throughout Sierra Morena (Andalusia, Spain) with pitfall traps, both for 
the ‘dehesa’ habitats themselves and for different microhabitats within 
the study sites. First, we achieve a complete list of the species of ants 
of the area. The results indicate that the ‘dehesa’ habitats were very 
homogenous for all farms, while microhabitats showed differences in 
species richness and ant communities’ composition compared to the 
‘dehesas’. To evaluate the role of ants as surrogates, the number of 
traps occupied by each order of arthropod and by each ant species was 
compared. We found a high correlation between them what confirm the 
surrogate character of ants for the rest of arthropods in these ecosystems.
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there is evidence of the use of the word ‘dehesa’ from the 
early Middle Ages (Álvarez-Guzmán, 2016). Thenceforth, 
traditionally they have been dedicated to different activities, 
mainly extensive livestock rearing (cattle, sheep, goats and/
or pigs), but also pasture and grain production, usually for 
livestock, or hunting use (Klein, 1920; San Miguel, 1994; 
Martin, 1996). In Spain the ‘dehesas’ comprise a total of 
2,360,700 has (Martin, 1996), principally in the communities 
of, Extremadura, Castilla La Mancha, Castilla y León and 
the largest extension in Andalusia with 1,263,143 ha (Costa 
Pérez et al., 2006). Not only do the ‘dehesas’ fulfill important 
roles in the Spanish agriculture but also in the environmental 
protection. In this respect, they are included in the Natura 
2000 network as Ecosystems of Community Interest (Díaz 
Esteban & Pulido Díaz, 2009; European Directive 92/43/ECC; 
Marañón et al., 2012), because they are emblematic examples 
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of Mediterranean managed landscapes with high biodiversity, 
including threatened species such as the Spanish lynx (Lynx 
pardinus (Temminck, 1827)) (Díaz Esteban & Pulido Díaz, 
2009; Álvarez-Guzmán, 2016). They are also considered key 
cultural landscapes for their aesthetic, historic and ecotourism 
roles (Marañón et al., 2012; Maldonado et al., 2019). Despite 
all their values, nowadays the ‘dehesas’ are undergoing a 
crisis as result of their low economic profitability and of the 
environmental degradation derived from the loss of traditional 
management and from other multiple factors, such as the 
decay of tree canopy or the fragmentation of habitat (Díaz 
et al., 1997; Plieninger et al., 2004; Escribano et al., 2018). 
This forces the competent institutions to adopt the necessary 
measures to keep or restore their status of conservation 
(Pulido & Picardo, 2010).
As a starting point to set future plans of protection, 
it is very important to consider what are the best measures 
to evaluate the current status of the ecosystems. One of the 
first tasks required when designing conservation strategies 
is to estimate the biodiversity (Caro, 2010; Laurila-Pant et al., 
2015). This knowledge is essential for a proper environmental 
management. When facing a biodiversity inventory, one of 
the most outstanding group are the arthropods, because they 
represent a high percentage in terms of biomass (Bar-On et 
al., 2018) and they participate in essential functions of the 
ecosystems (Yang & Gratton, 2014; Schowalter, 2017). But 
the main problem for the knowledge of this phylum is their 
megadiversity (Smith et al., 2005). The experts are usually 
specialized in specific groups, such as orders, and even 
families or genders; this implies that to study all the arthropod 
taxa would be an extensive work and the need to involve 
numerous researchers. 
The estimation of species richness is one of the most 
common ways to measure the biodiversity of an ecosystem 
(Noss, 1990), but many times this is a complex duty. In 
recent times, efforts have been made to simplify this task 
by searching for shortcuts (Moreno et al., 2007). One of the 
possible methods is the search for groups whose diversity 
represents other taxa of the community whose study is more 
complex for any reason, these are the surrogate groups 
(Moreno et al., 2007; Lewandowski et al., 2010; Lindenmayer 
& Likens, 2011). The use of surrogates is an important option 
to mitigate the shortage of biodiversity data and by sampling 
only one group, instead of the entire community, time and 
money are saved (Heino et al., 2005). There is no standard 
agreement to estimate the suitability of a taxon as a surrogate 
indicator, but efforts have been made for searching certain 
taxa as surrogates according to their representativeness of the 
diversity of other groups (see for example Leal et al. (2010)).
Ants (Hymenoptera: Formicidae) display a series of 
characteristics that make them suitable as a good group of 
bioindicators (Andersen, 1997; Crist, 2009; Nakamura et 
al., 2007; Ribas et al., 2012; Underwood & Fisher, 2006; 
Verdinelli et al., 2017). They present high ecological fidelity 
and are functionally important in the ecosystems, participating 
in multiple relevant functions, such as: the decomposition of 
organic matter, soil turning, pollination, zoochory, predation 
of other arthropods or being prey for many other groups 
of animals (Folgarait, 1998; Philpott & Armbrecht, 2006; 
Crist, 2009; Diamé et al., 2017). Moreover, they respond to 
disturbances in their habitats, regardless of their origin, in a 
predictable, quick and generally in a linear way (Philpott et 
al., 2009). They are abundant and well distributed throughout 
the planet, being in all continents and ecosystems except in 
Antarctica (Hölldobler & Wilson, 1990). Finally, there is a 
good knowledge of their taxonomy and they are easily found 
in the field and sampled (Agosti et al., 2000).
All these factors may lead to conclude that ants are 
a group susceptible of being surrogate for other taxa. At 
this respect, some studies have shown that ants, either by 
their own or together with other groups of fauna or flora, 
can be considered as surrogates for plants (Gadagkar et al., 
1993; Pfeiffer et al., 2003) or for a set of taxa, either just of 
invertebrates (Sauberer et al., 2004; Nakamura et al., 2007), 
or also including vertebrates and/or plants (Sauberer et al., 
2004; Majer et al., 2007; Leal et al., 2010). However,  other 
studies reported negative results (Osborn et al., 1999; Allen 
et al., 2001; Dauber et al., 2003; Sackmann et al., 2006; 
Bennett et al., 2009; Uys et al., 2010; Landeiro et al., 2012; 
Pérez-Fuertes et al., 2016; Gibb et al., 2017; Hanford et al., 
2017; Barton et al., 2019). These contradictory results are 
not rare. The accuracy of these shortcuts depend on different 
factors, which are: the studied the studied taxa, the scale of 
the study and, being the case, the environmental information 
used (Moreno et al., 2007). Indeed, everything indicates that 
ants may act as surrogates or not, depending on the group 
with which they are being related, as well as on the type of 
habitat. For example, tropical zones are megadiverse, which 
probably make difficult the task of describing completely their 
communities. Therefore, individualized studies for every zone 
and taxon are required if we propose the search of a shortcut 
for assessing species diversity (Moreno et al., 2007).
Within this context, given the importance of the ‘dehesas’ 
in the Iberian Peninsula and the scarcity of information on 
their conservation status, we wished to test the hypothesis of 
whether ants could be a good subrogated group for arthropods 
in these ecosystems. For this purpose, we developed this 
work with the following specific objectives: first, to carry out 
an exhaustive work for the knowledge of the ‘dehesa’ ants 
communities, then to evaluate the role of ants as a subrogated 
group for the rest of arthropods.
Material and Methods
Study site
This study was carried out in 15 ‘dehesas’ along 
Andalusia (Southern Spain), in the years 2016 and 2017 
(Table 1). The distances between more remote farms is 300 
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km (Figure 1A and Table 1). The study ‘dehesa’ ecosystems 
are dedicated to livestock, hunting and agriculture. The 
predominant arboreal species is Quercus ilex L. subsp. ballota 
(Desf.) Samp. In some ‘dehesas’ Olea europaea var. sylvestris 
Brot. and Quercus suber L. may appear occasionally, and 
with less frequency and scattered distribution: Ceratonia 
siliqua L., Pyrus bourgaeana Decne., Pinus pinea L., Prunus 
dulcis (Mill.) D.A. Webb, Quercus faginea Lam. and Quercus 
pyrenaica Willd. Depending on the ‘dehesa’, the herbaceous 
layer may include either natural or improved pastures, or 
monospecific crops (such as wheat, oats, barley, vetch or 
pea). Regarding the livestock species, swines and bovines 
predominate. Ovines, caprines, equines and even beehives are 
also present. The shrub layer, when present, forms patches 
in steep zones and low exploitation value areas, either for 
livestock or agriculture. The main species are Cistus sp., 
Quercus coccifera L., Thymus spp. Nerium oleander L., 
Pistacia lentiscus L., Retama sphaerocarpa (L.) Boiss. 
Fig 1. A) Location map of the study ‘dehesas’ (layer of distribution of ‘dehesas’ from REDIAM: Andalusian Environmental Information 
Network). B) Pitfall traps position according to both sampling types (‘dehesas’ and microhabitats) for the farm AS05, as an example.
Most of the surface of the study farms shows the typical 
‘dehesa’ landscape, but there are also small unmanaged areas 
(microhabitats) with different characteristics. They include: 
the dense scrub patches describe above; ponds; streams’ 
riparian forests; and vegetation zones adjacent to traditional 
stone walls (Table 1). Moreno et al. (2007) found that despite 
occupying a low proportion of the farm area, these microhabitats 
(called by them marginal habitats) contribute largely to the 
biodiversity of these ecosystems. Therefore, for the study we 
differentiated two types of sampling areas: the landscape of 
the ‘dehesa’ itself (DE) and the microhabitats (MH).  
Climatology
The predominant climate is the Mediterranean, 
specifically Mediterranean mountain climate (Junta de Andalucía, 
2019), with hot summers and cold winters (annual average range 
between 11 and 18 ºC). The accumulated rains range between 
600 and 1,200 mm, with maximums in autumn and winter and 
minimums in summer (Gómez-Zotano et al., 2015).
Experimental design
Sampling was performed with pitfall traps. These 
constitute an easy and effective sampling system for 
communities of epigeic arthropods and they are recommended 
as part of a standard protocol for measuring biodiversity 
(Agosti et al., 2000; Gotelli & Colwell, 2001; Prasifka et 
al., 2007; Sheikh et al., 2018).Traps consisted of 150-ml 
translucent plastic cups (upper ø 5.7 cm, base ø 5 cm, depth 7.3 
cm. REF 409702, DELTALAB SL). They were set at ground 
level, flushed with the soil surface, and placed in the field for 
48 h. Traps were filled with a killing agent consisting of 30-35 
ml of water with 1% of detergent, to break the surface tension 
of water and prevent the escape of little individuals. We did 
not employ any bait so the traps were suitable to calculate 
both presence of species and their relative abundance (Wang 
et al., 2001). 
Collected specimens were separated into two groups: 
Formicidae and other arthropods. Ants were identified to 
species level. Their abundance was quantified by counting the 
number of workers per each trap, as well as by the number of 
traps occupied by each species (Gotelli et al., 2011). In the 
case of the rest of the arthropods, they were identified to order 
level (except for subclass Acari) and the number of traps 
occupied by each one was recorded. Numerous studies have 
shown that the estimation of the diversity of arthropods at 
the taxonomic level of order can be a very useful tool for the 
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evaluation of the conservation status of different ecosystems 
(Wettstein & Schmid, 1999; Cecil et al., 2019; Holmquist & 
Schmidt-Gengenbach, 2019).
According to Crist and Wiens (1996), ants may display 
different distribution patterns even at small scales. To avoid 
this possible effect and to cover the largest possible area of 
the study sites, we placed a single linear transect of 1600 m 
that crossed the larger axis of every farm (Figure 1B). These 
transects consisted of 40 pitfall traps, separated one trap from 
the next by 40 m. If there were fences with pigs (Sus scrofa 
domestica L.) they were avoided, since they often unearth and 
destroy the traps. 
As regards microhabitats (MH), we sampled two of 
them per farm. Depending on the study site the MH type 
could vary (see in Table 1).  As the area of the MH is much 
smaller than the one of the DE, the method to set the pitfall 
traps necessarily had to be different. Accordingly, we set one 
transect per MH, with 10 pitfall traps separated each trap from 
the next 2 m. This methodology has been used by our research 
group in numerous occasions with proven effectiveness. 
Therefore, in total per farm and for both sampling modalities, 
60 pitfall traps were placed (40 in DE and 10+10 in MH). 
The sampling was conducted during the springs and summers 
(May-June) of 2016 and 2017, being this the peak period of 
activity for most ant species of these latitudes (Cros et al., 
1997; Carpintero et al., 2007). In Table 1 it is specified the 
timing of sampling for every farm. 
Statistical analysis
Adequation of the sampling systems - Ants
The adequation of sampling effort and methodology 
was tested with ants’ rarefaction curves (Mao’s tau) based on 
abundance of workers per species and trap. The sample coverage 
was calculated for each sampling area (Chao & Chiu, 2016; 
function “Diversity”; package “SpadeR”), this index measures 
“[…] the proportion of the total individuals in a community 
that belong to the species represented in the sample”, this is a 
measure of sample completeness (Chao & Jost, 2012).
Comparison of the fauna of DE and MH and evaluation 
of farms homogeneity - Ants
In order to compare the richness and composition 
of species (relative abundance of each species) of ants of 
the ‘dehesas’ versus microhabitats, the traps were divided 
into three categories: first comprised the twenty traps of the 





AP05 La Juanita Alosno Huelva
37.555913°, 
-7.082250°
191.14 17 17.81 639.01 SP,  RF
AP06 Paymoguillo Paymogo Huelva
37.751957°, 
-7.330534°
109.4 16-17 17.00 671.00 VW, SP
AS02





96.69 17 15.70 544.00 SW, VW
AS05
Lote de los 
Pérez





107.7 16-17 16.27 661.59 SW, SP
AS06 Las Morrillas Pozoblanco Córdoba
38.360550°, 
-4.771079°
157.42 17 15.62 538.96 SW, P
CO01 Las Ánimas Aroche Huelva
37.962325°, 
-7.012390°





















123.94 16-17 16.05 527.79 VW, SP
EN04 Encinarejo Alosno Huelva
37.551441°, 
-7.148217°







459.09 16-17 15.35 594.48 SW, VW
FA05 La Panadera Pozoblanco Córdoba
38.381964°, 
-4.758971°
83.6 17 15.70 553.00 SW, SW
FA11 Santa Clotilde Cardeña Córdoba
38.202356°, 
-4.286978°







110.69 16-17 15.73 564.71 SW, VW
UP24 Las Caras Vilches Jaén
38.229856°, 
-3.544986°
592.61 16-17 16.76 574.51 SW, SP
Table 1. Codes for the study farms, their location, surface and years of sampling. Five farms were full sampled in 2017 (‘dehesas’ and 
microhabitats). In the rest of the farms the ‘dehesas’ were sampled in 2016 and the microhabitats in 2017. Means of annual temperatures 
(MEAN T.) and means of accumulated rainfall (MEAN ACU. RAIN.) are included. Microhabitats column shows the different types of 
microhabitats sampled per farm: zones adjacent to traditional stone walls (SW); scrub patches (SP); vegetation of temporary water courses 
(VW); ponds (P); riparian forest (RF). 
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microhabitats (MH); for the second and third categories we 
selected the first and second twenty traps of the ‘dehesas’ 
(D1 and D2 respectively), this is to have a balance design (20 
traps per category). Besides, comparing the first and second 
twenty traps of DE it was also possible to test the homogeneity 
of these ecosystems. With these groups of traps (D1, D2 and 
MH) we performed two statistical analyzes: a factorial One-
way ANOVA analysis was performed with the number of ant 
species per trap to compare the richness between sampling 
categories (D1, D2 and MH); to compare the structure of ant 
assemblages (relative abundance of the species) per sampling 
category (D1, D2 and MH), a One-way PERMANOVA analysis 
was performed with the matrix of the number of traps occupied 
by each species. Bray-Curtis distances were applied, with 
9999 permutations for the calculation of the similarity matrix.
Surrogacy study
The role of ants as surrogates for arthropods was 
analysed by means of a PLSR (Partial Least Squares 
Regression) analysis. This allows to establish a linear 
regression between two matrices of variables (predicted vs. 
observed variables) of unequal size (ants vs. arthropods), 
which are projected to a new space (Abdi, 2010). The 
analysis was performed with the number of traps occupied 
by each species of ants versus number of traps occupied by 
the different groups of arthropods. The use of the covariance 
matrix and of the correlation matrix were evaluated to perform 
this analysis, using the system that explained more variance. 
Spatial autocorrelation
In order to account for spatial autocorrelation we 
carried out a Mantel test (Mantel, 1967), which calculated 
the conditional correlation of two matrices of the same rank 
(diversity of ants and of arthropods) eliminating the effect of 
a third one (geographical location of the study sites) (Smouse 
et al., 1986).
These analyses were performed with the statistical 
packages PAST 3.20 (Hammer et al., 2001), R v 3.6.2 (R Core 




The species rarefaction curves (Figure 2) for each 
site reached or approached their asymptote. These results are 
reinforced by the sample coverage analysis (Table 3), that 
shows values close to 1, what confirms that all or most of the 
species of the sampling areas have been recorded. 
Fig 2. Rarefaction curves of ants for each farm, with the abundance of workers per species and trap. The curves are 
alternatively drawn in solid and dotted lines for a better differentiation. 
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SPECIES AUTHOR, YEAR ABBREV NF NT NW
Aphaenogaster dulciniae Emery, 1924 APHDUL 11 45 79
Aphaenogaster gibbosa (Latreille, 1798) APHGIB 15 139 322
Aphaenogaster iberica Emery, 1908 APHIBE 14 288 1246
Aphaenogaster senilis Mayr, 1853 APHSEN 9 170 865
Camponotus cruentatus (Latreille, 1802) CAMCRU 11 186 1119
Camponotus fallax (Nylander, 1856) CAMFAL 4 7 7
Camponotus figaro Collingwood & Yarrow, 1969 CAMFIG 1 2 2
Camponotus foreli Emery, 1881 CAMFOR 8 16 76
Camponotus lateralis (Olivier, 1792) CAMLAT 5 10 37
Camponotus micans (Nylander, 1856) CAMMIC 4 8 9
Camponotus pilicornis (Roger, 1859) CAMPIL 14 50 94
Camponotus sylvaticus (Olivier, 1792) CAMSYL 7 12 22
Cataglyphis hispanica (Emery, 1906) CATHIS 15 612 2704
Cataglyphis iberica (Emery, 1906) CATIBE 9 60 234
Cataglyphis rosenhaueri Santschi, 1925 CATROS 7 34 107
Colobopsis truncata (Spinola, 1808) COLTRU 2 4 4
Crematogaster auberti Emery, 1869 CREAUB 11 49 191
Crematogaster scutellaris (Olivier, 1792) CRESCU 14 77 511
Crematogaster sordidula (Nylander, 1849) CRESOR 3 4 44
Formica cunicularia Latreille, 1798 FORCUN 3 5 15
Formica gerardi (Bondroit, 1917) FORGER 2 2 5
Goniomma baeticum Reyes & Rodriguez, 1987 GONBAE 8 18 34
Goniomma hispanicum (André, 1883) GONHIS 13 46 139
Goniomma kugleri Espadaler, 1986 GONKUG 3 5 5
Iberoformica subrufa (Roger, 1859) IBESUB 15 448 6858
Lasius grandis Forel, 1909 LASGRA 4 20 478
Lasius lasioides (Emery, 1869) LASLAS 13 45 97
Messor barbarus (Linnaeus, 1767) MESBAR 15 484 6010
Messor bouvieri Bondroit, 1918 MESBOU 5 20 120
Messor celiae Reyes, 1985 MESCEL 3 7 19
Messor hispanicus Santschi, 1919 MESHIS 8 23 65
Messor lusitanicus Tinaut, 1985 MESLUS 1 2 2
Myrmica aloba Forel, 1909 MYRALO 1 2 8
Oxyopomyrmex saulcyi Emery, 1889 OXYSAU 13 36 181
Pheidole pallidula (Nylander, 1849) PHEPAL 9 38 627
Plagiolepis pygmaea (Latreille, 1798) PLAPYG 15 192 667
Plagiolepis schimitzii (Latreille, 1798) PLASCH 11 56 135
Proformica ferreri Bondroit, 1918 PROFER 1 5 25
Solenopsis spp. SOLSPP 14 56 105
Tapinoma madeirense Forel, 1895 TAPMAD 1 1 2
Tapinoma nigerrimun cf. (Nylander, 1856) TAPNIG 15 340 5227
Temnothorax alfacarensis Tinaut, in littere. TEMALF 1 2 4
Temnothorax angustulus (Nylander, 1856) TEMANG 2 3 3
Temnothorax racovitzai (Bondroit, 1918) TEMRAC 11 39 141
Temnothorax recedens (Nylander, 1856) TEMREC 3 8 12
Temnothorax tyndalei (Nylander, 1856) TEMTYN 2 5 8
Tetramorium caespitum cf. (Linnaeus, 1758) TETCAE 5 11 34
Tetramorium forte Forel, 1904 TETFOR 15 262 2364
Tetramorium semilaeve André, 1883 TETSEM 15 310 1904
Table 2. List of the species of ants and their abbreviations.  Number of farms where each species was located (NF); total 
number of traps occupied by each species (NT); total abundance of workers-individuals (NW).
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A total of 32,820 workers from 49 different species, 
belonging to 19 genera, were captured. There was an average 
of 26 species per farm (21-33 species) (SM1). The following 
species were in every farm and with high abundance: 
Aphaenogaster gibbosa (Latreille, 1798), Cataglyphis hispanica 
(Emery, 1906), Iberoformica subrufa (Roger, 1859),  Messor 
barbarus (Linnaeus, 1767), Plagiolepis pygmaea (Latreille, 1798), 
Tapinoma nigerrimum cf. (Nylander, 1856), Tetramorium forte 
Forel, 1904 and Tetramorium semilaeve André, 1883 (Table 
2 and 3, and SM1). 
FARM SPP. TO SC SPP. DE SPP. MH SPP. CO SPP. EX. MH % SPP. CO % SPP. EX. MH
AP05 27 0.996 26 18 17 1 62.96 3.70
AP06 23 0.998 20 18 15 3 65.22 13.04
AS02 27 1 23 20 16 4 59.26 14.81
AS05 26 0.999 22 16 12 4 46.15 15.38
AS06 24 0.999 23 12 11 1 45.83 4.17
CO01 27 0.999 26 20 19 1 70.37 3.70
CO05 22 0.999 18 16 12 4 54.55 18.18
CO08 26 0.999 24 16 14 2 53.85 7.69
CO12 25 0.998 22 21 18 3 72.00 12.00
EN04 25 0.997 25 14 14 0 53.85 0.00
FA01 24 0.998 22 14 12 2 50.00 8.33
FA05 31 0.999 28 18 15 3 48.39 9.68
FA11 33 0.997 26 24 17 7 51.52 21.21
UP23 30 0.999 27 22 19 3 63.33 10.00
UP24 21 0.998 21 11 11 0 52.38 0.00
MINIMUM 21 0.996 18 11 11 0 45.83 0.00
AVERRAGE 26.1 100 23.5 17.3 14.8 2.5 56.79 9.46
MAXIMUM 33 1.000 28 24 19 7 72.00 21.21
Table 3. Species of ants per farm: Total number of species (SPP.TO); Sample coverage (SC); species in ‘dehesas’ (SPP.DE); species in 
microhabitats (SPP.MH); common species in both types of habitats (SPP.CO); species exclusive to microhabitats (SPP.EX.MH).
Comparison of the fauna of DE and MH and evaluation of 
farms homogeneity - Ants 
The results of the ANOVA showed that there were 
significant differences in the number of ant species per trap 
according to the different category of traps: first or second 
twenty traps of the ‘dehesas’ transects (D1 and D2), and 
twenty traps of microhabitats transects (MH) (F=8.990, 
p<0.0001). The post-hoc Tukey test HSD group to group 
delved into these results and revealed that D1 and D2 did not 
show significant differences (p=0.2978), while MH registered 
a significant higher capture rate than the other groups (D1 
vs. MH p=0.0188 y D2 vs. MH p<0.0001). The sampling in 
microhabitats added 0-7 more species of ants to the list per 
farm, which accounted for 9.46 % of the species (Table 3). 
Moreover, there are three species that were only found in 
microhabitats: Messor lusitanicus Tinaut, 1985, Myrmica 
aloba Forel, 1909 and Tapinoma madeirense Forel, 1895.
A one-way PERMANOVA showed that there were 
significant differences between D1, D2 and MH ant assemblages’ 
structure, according to the matrices of the number of traps 
occupied by each species (PERMANOVA one-way F = 
5.1230, p = 0.0001). Again, a comparison by pairs revealed 
that the differences were due to MH (D1 vs. D2 p = 0.5803, 
D1 vs. MH p = 0.0001, D2 vs. MH p = 0.0001)
Other arthropods 
Non-formicid arthropods comprised 34 groups, with 
an average of 21 per farm (17-25 groups). All the groups and 
the abbreviations used in the figures are shown in SM2. The 
most abundant groups, and found in every farm, were: Acari, 
Araneae, Coleoptera, Diptera, Entomobriomorpha, Hemiptera, 
Hymenoptera, Orthoptera and Symphypleona. 
Comparison ants vs. other arthropods
Surrogacy study
A PLSR analysis performed with the matrix of covariance 
(first axis explained 66.38% of the variance) showed that the 
diversity of ants vs. other arthropods was highly and significantly 
correlated (r2=0.8134; P < 0.0001) (Figure 3).
Study of the spatial autocorrelation: Mantel Test.
The results of the test with the matrices of the number 
of traps occupied by ant species and by the arthropod groups 
was of r= 0.45 (p=0.0012; for 9999 permutations). Then, the 
test analysed their correlation eliminating the possible effect 
of farms distance, with similar results (r = 0.44 p=0.0011, for 
9999 permutations). Therefore, the location of farms did not 
have any effect on ants and arthropods correlation. 
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Discussion 
The present study supports the hypothesis that ants 
can act as a surrogate group for general epigeic arthropods 
diversity in ‘dehesa’ ecosystems.
According to the ant fauna, the studied ‘dehesas’ 
constitutes a homogeneous habitat, with a group of common 
and very abundant species in all the sites sampled throughout 
Sierra Morena. These are mainly species adapted to open and 
warm ecosystems, such as M. barbarus and C. hispanica, or 
to open areas with the presence of a dispersed tree stratum (I. 
subrufa). Some species are adapted to live in the litter layer, 
for example P. pygmaea. Finally, there are a large group of 
generalist species, such as A. gibbosa, T. nigerrimun cf., T. 
forte and T. semilaeve (Roig & Espadaler, 2010).
The fact that not only did we study the typical ‘dehesa’ 
habitat, but also the different microhabitats of the farms 
completed the information about the sites. These samplings 
increased the number of species, even with the appearance 
of species exclusively found in microhabitats. Actually, the 
composition of ant assemblages in microhabitats showed 
significant differences with those of the typical habitat of 
‘dehesas’. These results confirm what has already been said 
by numerous authors that small variations in the structure of 
habitats will bring modifications in the composition of ant 
species (Menke & Vachter, 2014; Vasconcelos et al., 2014). 
Thus, in the microhabitats there were found some species 
typical of shaded and/or humid areas, such as M. aloba or 
M. lusitanicus.
Regarding the use of ants as a surrogate group for 
epigeic arthropods in ‘dehesas’ of northern Andalusia, in our 
work we have verified how both groups have a high correlation. 
At this respect, Leal et al. (2010) proposed a benchmark for 
assessing if a surrogate group provides a reliable prediction 
of other groups. They consider a surrogate “reasonable” 
if it explains > 60% of total species richness, “good” if it 
explains > 70% and “excellent” if it explains > 80%. In our 
case, the value of correlation of ants’ diversity and arthropods 
is of r2 = 0.8134, therefore we may consider that the ants 
of the ‘dehesas’ of Andalusia reflects to a large extent the 
community of epigeic arthropods. We found similar results in 
Nakamura et al. (2007), where a strong relationship between 
ant species and orders of insects from forests and subtropical 
grasslands of eastern Australia is found. Other authors also 
obtain positive values  of surrogacy using different taxa. For 
example, Biaggini et al. (2007) studied in an area of similar 
climate to ours the possible role of the diversity of species 
of the family Carabidae (Coleoptera) as surrogate for other 
insect orders obtaining a significant correlation of more than 
90% (p << 0.05). Guan et al. (2018), analysed the status of the 
species of gastropods as surrogates for the invertebrate orders 
of the lakes of China and obtained also a high correspondence 
(r = 0.66, p << 0.05). 
These studies contribute to highlight the use of 
surrogate groups, at least in particular circumstances; we 
already established in the introduction the need to be wary 
and consider that there are multiple factors that may influence 
the validity of the surrogate groups (Moreno et al., 2007). And 
Fig 3. Correlation PLS of scores for axis 1 for the block of arthropod groups versus ants. 
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also, it would depend on one’s objectives, considering always 
the balance between the level of accuracy desired and the need 
to reduce the burden of addressing the study. In other words, 
as Wiens et al. (2008) suggest, we need to take into account 
how good is good enough. In the case of studies related to 
conservation and management of ecosystems or species, many 
times we need to achieve results in an effective, quick way. 
The use of surrogate groups may be especially helpful in this 
context. With our study we conclude that just with the study 
of ants, a single group with a good taxonomic resolution in 
the Iberian Peninsula, the situation of the epigeic arthropod 
community can be extrapolated, and therefore they could be 
used as a tool that help to evaluate the state of conservation of 
the ‘dehesa’ ecosystem. 
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Encina. Libro de poemas, 1921.
“Bajo tu casta sombra, encina vieja,
quiero sondar la fuente de mi vida
y sacar de los fangos de mi sombra
las esmeraldas líricas.”
Variabilidad de los ensamblajes de 
hormigas en la dehesa mediterránea: 
efecto de las variables ambientales, 
geográficas y de gestión.

Introducción
Los ecosistemas de dehesa son pastizales arbolados con un dosel 
variable compuesto por quercíneas y, a veces, con manchas dispersas 
de estrato arbustivo. Estos ecosistemas antrópicos se formaron como 
consecuencia del manejo del monte mediterráneo, fundamentalmente 
mediante el aclarado y poda del estrato arbóreo y la eliminación total 
o parcial del matorral (San	Miguel,	 1994;	Díaz	Esteban	 y	 Pulido	Díaz,	
2009). Su estructura y condiciones ambientales (baja humedad, alta 
insolación y arbolado disperso) recuerdan a la de las sabanas tropicales 
y subtropicales (Costa Pérez et al., 2006). Su función principal es la del 
aprovechamiento ganadero en extensivo, mayoritariamente de cerdos, 
ovejas, vacas y, en ocasiones, cabras (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009). 
Las	fincas	de	dehesa	 también	sufren	manejo	agrícola,	 sobre	 todo	con	 la	
plantación de especies forrajeras de secano para el alimento del ganado 
en las épocas en las que no hay pasto natural, utilizando rotaciones de 
los cultivos más o menos largas (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009). Es 
común también el aprovechamiento cinegético, sobre todo para caza mayor 
(básicamente ciervo y jabalí), y además, la actividad de estas explotaciones 
se complementa con la extracción de productos forestales, como es el caso 
del corcho o del carbono de la leña.
En Andalucía las dehesas se distribuyen por las provincias de 
Córdoba, Huelva, y Sevilla fundamentalmente, seguidas de Jaén, Cádiz y 
Málaga (Costa Pérez et al., 2006), siendo la cordillera de Sierra Morena su 
área de distribución más extensa, al norte de la comunidad autónoma (ver 
Figura 1).
La especie arbórea predominante en las dehesas es Quercus ilex L. 
subsp. ballota (Desf.) aunque, dependiendo de la zona, puede haber una 
mayor o menor presencia de Quercus suber L. (Costa Pérez et al., 2006). 
Estos árboles del género Quercus se consideran “especies clave” (Reyes-
López et al., 2003; Manning et al., 2006; Moreno et al., 2016), pues realizan 
un	papel	esencial	en	la	modificación	de	parámetros	microclimáticos	(como	
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la reducción de la radiación o la evapotranspiración); en la propia estructura 
del	suelo	(aportando	hojarasca	y	otros	restos	orgánicos	y	modificando	el	
pH);	y	además,	actúan	como	retardantes	de	la	erosión	y	la	desertificación	
(Thornes, 2000). Por todo ello, las encinas mejoran la diversidad vegetativa 
y estructural de estas áreas y proporcionan refugio y otros recursos a 
numerosas especies, comportándose, así, como islas de diversidad (Cros 
et al., 1997; Pulido, 1999).
Los ecosistemas de dehesa se han considerado lugares con una 
elevada	riqueza	específica	y	un	alto	valor	de	conservación	(Díaz	Esteban	
y Pulido Díaz, 2009). Pero, en la actualidad, vienen atravesando una grave 
crisis como consecuencia de distintos factores, entre los que destacan los 
de índole económica y ambiental. Por esto, la rentabilidad de las dehesas ha 
disminuido notablemente en las últimas décadas, lo que ha supuesto que se 
tienda al cambio de las prácticas de gestión tradicional por las intensivas, 
propiciando una degradación ambiental y el subsiguiente declive de la 
diversidad ecológica (Pulido y Picardo, 2010).
Cuando se van a emprender estudios destinados a evaluar de manera 
efectiva el grado de degradación de las dehesas, u otros ecosistemas, uno 
de los métodos que está sobresaliendo a la hora de evaluar perturbaciones 
ambientales,	 debido	 a	 su	 eficacia,	 rapidez	 y	 bajo	 coste,	 es	 el	 uso	 de	
organismos bioindicadores (McGeogh y McGeoch, 1998). Son muchos los 
grupos	que	han	demostrado	su	eficacia	como	bioindicadores	a	lo	largo	de	
los últimos años y, de entre ellos destacan los artrópodos. Además, estos 
participan en procesos ecológicos fundamentales, como son: los ciclos de 
los nutrientes, la dispersión de polen y semillas o el mantenimiento de la 
fertilidad del suelo y su estructura (Prather et al., 2013). Por este motivo 
son considerados grupos clave o ingenieros (Whitford, 2000; Caro, 2010).
Dentro de los artrópodos, uno de los taxones más destacados es el 
de las hormigas (Hymenoptera: Formicidae) (Andersen, 1997; Crist, 2009; 
Ribas et al., 2012; Schmidt et al., 2013; Verdinelli et al., 2017), ya que no 
sólo son buenos biondicadores, sino que además son un grupo subrogado 
del	resto	de	artrópodos	epigeos	en	las	dehesas	(Jiménez‐Carmona	et al., 
2020). Por esto, conocer su estado puede darnos además de darnos una idea 
del estado ambiental del ecosistema, también nos la da del resto de grupos 
de artrópodos. 
Es importante en este tipo de estudios tener un buen conocimiento 
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de	las	condiciones	en	las	que	se	encuentra	la	fauna	en	las	diferentes	fincas	de	
dehesas y de qué manera afecta a la biodiversidad su localización y su uso. 
En	cuanto	a	la	localización	de	las	fincas,	distintas	variables	geográficas	han	
mostrado tener una fuerte relación con las especies de hormigas presentes, 
como la latitud, longitud y altitud (Gaston, 2000; Kaspari et al.,	 2004;	
Economo et al., 2018), así como los cambios asociados de temperatura y 
pluviometría (Dunn et al., 2009; Vasconcelos et al., 2018).
Del	mismo	modo,	el	uso	de	la	finca	va	a	determinar	qué	estructura	
y tipo de vegetación, natural o cultivada, va a aparecer, lo que tiene una 
fuerte	 influencia	 sobre	 las	 hormigas.	 Con	 respecto	 al	 estrato	 herbáceo,	
Bugalho et al. (2011) explica que los ensamblajes de hormigas se ven 
afectados	por	la	composición	específica	y	las	características	de	las	especies	
que componen el pasto en áreas similares a las estudiadas. De la misma 
forma, la presión por herbivoría y pisoteo de la cabaña ganadera afecta a 
la comunidad vegetal y posiblemente a la comunidad de hormigas, tanto 
directa	como	indirectamente	(Seligman	y	Perevolotsky,	1994).	En	cuanto	
al	arbolado,	las	encinas	en	las	dehesas	ejercen	una	fuerte	influencia	en	el	
patrón de distribución de los nidos de las distintas especies de hormigas; 
aquellas que no toleran las zonas abiertas tendrán la mayoría de sus nidos 
en las zonas cubiertas por dosel. A este respecto, Reyes-López et al. (2003) 
afirma	que	la	influencia	de	estos	árboles	puede	llegar	a	ser	dos	veces	el	área	
del dosel, lo que vendría a reforzar la teoría de su importancia en dehesas. 
La dehesa guarda un papel de vital importancia en las comarcas 
de las provincias del norte de Andalucía (Martín, 1996). Su valor reside 
en su aportación a la economía local, y además, al mantenimiento de 
la biodiversidad de la zona (Díaz et al., 2003; Pulido y Picardo, 2010; 
Ramírez Hernández et al., 2015). De esta manera, el manejo tradicional 
de	las	fincas	(Díaz	Esteban	y	Pulido	Díaz,	2009)	facilitará	el	mantemiento	
de la heterogeneidad local, ayudando a conservar e incluso incrementar la 
diversidad	de	la	zona	(Jiménez‐Carmona	et al., 2020).
Por todo ello, en este capítulo se realizará un estudio exhaustivo 
de las hormigas de dehesas de Andalucía y se analizará de qué manera les 
afectan diferentes variables abióticas y bióticas del medio, relacionadas 
con	 la	 situación	de	 las	fincas	y	 su	uso,	como	son:	 su	 latitud,	 longitud	y	
altitud, temperaturas y pluviometría, características de la vegetación y 
carga ganadera.
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Tabla 1.	Tabla	de	 lugares	de	muestreo.	Se	muestra	el	código	de	cada	una	de	 las	fincas,	
nombre y provincia en la que están situadas. La columna SNF (Small natural features) 
muestra	las	zonas	de	hábitats	diferentes	a	la	dehesa	muestreadas	en	cada	finca,	siendo:	ZM,	
zona de matorral; BR, bosque de ribera; VA, vegetación de arroyo o cauce temporal; MP, 
muro de piedra tradicional (sin mortero) y CH, charca. La columna “Año dehesa” indica el 
año	en	el	que	se	muestreó	la	dehesa.	Los	SNFs,	se	muestrearon	en	2017	en	todas	las	fincas.
COD_FINCA Finca Provincia SNFs Año dehesa
AP05 La Juanita Huelva ZM, BR 2017
AP06 Paymoguillo Huelva VA, ZM 2016
AS02 El Palomar de la Morra Córdoba MP, VA
2017
AS05 Lote de los Pérez Sevilla MP, ZM 2016
AS06 Las Morrillas Córdoba MP, CH 2017
CO01 Las Ánimas Huelva MP, VA 2016
CO05 Monterrey y Carretero Huelva MP, VA 2017
CO08 Quebradahonda Sevilla MP, VA 2016
CO12 Majada del Indio Córdoba VA, ZM 2016
EN04 Encinarejo Huelva MP, VA 2016
FA01 Las Hazas Córdoba MP, VA 2016
FA05 La Panadera Córdoba MP, MP 2017
FA11 Santa Clotilde Córdoba VA, ZM 2016
UP23 Oropesa Córdoba MP, VA 2016
UP24 Las Caras Jaén MP, ZM 2016
Figura 1. Mapa	de	localización	de	las	fincas	de	dehesa	estudiadas	en	Andalucía.
F. Jiménez Carmona




proyecto Life Biodehesa (LIFE11/BIO/ES/000726), situadas todas ellas a 
lo largo de Sierra Morena (desde Huelva a Jaén), y con una distancia este-
oeste	entre	las	fincas	más	separadas	de	unos	340	km	(AP06	y	UP24,	ver	
Figura	1).	Dentro	de	cada	finca	se	diferenciaron	dos	subzonas:	la	primera	
es la dehesa propiamente dicha (zonas de pastizal con arbolado disperso). 
Y la segunda está constituida por otros lugares que son de interés por 
tener una gran importancia ecológica pero desproporcionada a su pequeño 
tamaño. Estas áreas ofrecen distintos recursos respecto a la dehesa, por lo 
que sirven de refugio a otras especies o, siendo las mismas que en la dehesa, 
presenten distinta frecuencia. Estos lugares son conocidos como small 
natural features (SNFs, Deák et al., 2020; Hunter, 2017; Poschlod and 
Braun-Reichert, 2017) y en nuestro estudio están constituidos por muros 
de piedra, zonas de matorral y vegetación de ribera de cursos permanentes, 
temporales	o	de	charcas.	Se	muestrearon	dos	SNFs	por	finca	(Tabla	1).
El clima de las áreas de muestreo es el mediterráneo de montaña. 




Los muestreos se realizaron durante los meses de mayo y junio de 
2016 y 2017 (Tabla 1), mediante la colocación de trampas de caída, que 
consistían en vasos de plástico translúcido para muestras de orina, de 5.7 
cm de diámetro de boca, 5 cm de base, 7.3 cm de profundidad y 150 ml de 
capacidad	(REF	409702,	DELTALAB	SL).	Las	trampas	se	enterraron	a	ras	
de suelo, llenándose de 30 - 35 ml de agua jabonosa al 1% y manteniéndose 
activas	durante	un	periodo	de	48	horas	(Figura	2A).
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Figura 2. A. Fotografía in situ de las trampas de caída usadas en este capítulo. B. Esquema 
ejemplo del sistema de muestreo, se muestra las trampas individuales del transecto y los 
small natural features	seleccionados	para	esta	finca.
Se usaron dos diseños de muestreo distintos para cada uno de los 
tipos de medios señalados. Las zonas de dehesa se muestrearon mediante 
un	transecto	de	1600	m	a	lo	largo	del	eje	mayor	de	la	finca,	con	una	trampa	
cada	40	m.	Los	transectos	no	eran	totalmente	rectos,	sino	que	se	desviaban	
cuando se encontraban cercados de cerdos (Sus scrofa domestica L.), pues 
suelen romper las trampas (Figura 2B). Para las SNFs se empleó otro 
diseño de colocación de las trampas, ya que al ser espacios mucho más 





Tras la recogida de la trampas se extrajeron los formícidos y se 
guardaron	en	alcohol	para	su	identificación	a	nivel	de	especie	y	registro	de	
su abundancia, excepto para el género Solenopsis, el cual no determinamos 
a	nivel	de	especie,	dada	la	dificultad	para	la	identificación	de	sus	obreras	
y su complejidad en la península ibérica (Ordóñez-Urbano et al., 2007).
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Grupos funcionales.
En	 este	 capítulo	 usamos	 la	 clasificación	 propuesta	 por	 Roig	
and Espadaler, (2010). De entre todos los grupos descritos por estos 
autores, aquí se encuentran presentes los grupos de especies generalistas 
oportunistas (GO) como indicadoras de medios perturbados, y especies 
indicadoras de medios maduros de los siguientes grupos: especialistas de 
madera (CWS), especialistas de frío y/o sombra (CCS/SH), especialistas 
de calor y/o ecosistemas abiertos (HCS/OH) y especies crípticas (C). La 
asignación de las especies a un tipo de grupo funcional puede variar según 
la localización de las áreas de estudio, el tipo de ecosistema que se trate y 
su clima (Andersen, 1997), por lo que algunas de las especies del presente 
trabajo se han reasignado a grupos diferentes a los propuestos por Roig y 
Espadaler (2010) (ver Tabla 3). El grupo de especialista de madera muerta 
(CWDS) se renombra como grupo de indicadores de madera (CWS), según 
lo publicado por Trigos-Peral and Reyes-López (2016).
Con	esta	clasificación	se	calculó	un	índice,	diseñado	a	tal	efecto,	
que indica la proporción de especies indicadoras de medios maduros vs. 
indicadoras de medios perturbados (Ecuación 1).
Ecuación 1. Índice rMad para diferenciación de ecosistemas maduros/perturbados en 
función de los grupos funcionales.
Siendo M el número de especies indicadoras de medios maduros; 
P el número de especies indicadoras de perturbación y S el número total 
de especies. Este índice oscila entre valores de -1 a 1, y su interpretación 
es la siguiente: los valores inferiores a 0 indican un mayor número de 
especies indicadoras de perturbación; y, por contrario, los valores de rMad 
superiores a 0, muestran un mayor número de especies indicadoras de 
medios maduros.
Variables ambientales y de gestión por finca.
Para este estudio se calcularon distintas variables ambientales y 
de	 gestión	 (geográficas,	 climáticas,	 estrato	 vegetal	 y	 uso	 ganadero)	 que	
podían	afectar	a	la	diversidad	de	las	fincas.
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Muestreo de arbolado y cobertura de la dehesa.
Se midieron distintas variables del arbolado entre la primavera y 
otoño	de	los	años	2014	y	2015.	En	cada	finca	se	trazaron	dos	transectos	
de unos 120 m de largo y 20 m de ancho, que incluyeran 20 árboles. En 
aquellas	fincas	donde	la	densidad	de	arbolado	era	muy	baja	se	amplió	el	
transecto hasta marcar los 20 árboles o hasta llegar a los 300 m de largo. 
Los árboles se marcaron con un crotal numerado y se registró la especie 
de cada uno de ellos. De cada árbol se obtuvieron una serie de medidas 
dasométricas, como la circunferencia del tronco a la altura del pecho, 
altura y diámetro de la copa. Todas las medidas de alturas y diámetro de 
copa se calcularon mediante una regla de Christen, mientras que para la 
circunferencia del tronco se usó una cinta métrica. De estas variables se 
obtuvo	un	valor	medio	por	finca	(Tabla	2).
A continuación, mediante la utilización de las capas de usos 
del suelo del sistema de información de ocupación del suelo de España 
(Ministerio de Transportes Movilidad y Agenda Urbana, 2020), corregidas 
por los técnicos del Life BIODEHESA, se calculó el porcentaje global de 
cobertura	de	cada	finca	(Tabla	2),	así	como	la	cobertura	arbórea	en	un	área	
circular de 10 m alrededor de cada trampa. Para ello, utilizando las ortofotos 
del plan nacional de ortofotografías aéreas (PNOA), de máxima actualidad 
(Instituto	 Geográfico	 Nacional,	 2020)	 se	 realizó	 una	 clasificación	 con	
Semi-Automatic	Classification	Plugin	 (Congedo,	2016)	en	QGIS	(QGIS	
Development Team, 2020) y una posterior revisión manual para delimitar 
las copas de los árboles del resto de las estructuras. Y a continuación a 
partir de la posición GPS de cada trampa se calculó el área de cobertura de 
arbolado en un área circular de 10 m de radio. 
Variables geográficas, climáticas y de ocupación ganadera. 
Las	variables	geográficas	estudiadas	se	muestran	en	la	Tabla	2.	Estas	
variables se extrajeron a partir de los valores medios de las coordenadas 
X e Y de todas las trampas del transecto de 1600 m localizado en la 
dehesa. La elevación se calculó mediante el modelo digital de elevaciones 
(MDT 05) del PNOA (Instituto	Geográfico	Nacional,	2020).	Las	variables	
climáticas se extrajeron de las capas de información climática mensual de 
la red de información ambiental de Andalucía (Junta de Andalucía, 2019). 
Así se registraron: los valores medios de las precipitaciones mensuales 
F. Jiménez Carmona
- Pág. 89 -
acumuladas; los valores medios de las precipitaciones en los meses de 
verano (julio, agosto y septiembre); las temperaturas medias anuales; los 
valores medios de las temperaturas máximas mensuales y, por último, los 
valores medios de las temperaturas mínimas mensuales.
Las variables de ocupación ganadera fueron extraídas de los datos 
facilitados	 por	 los	 dueños	 de	 cada	 finca	 al	 equipo	 del	 Life	 Biodehesa	
mediante los Plan General Integral para la dehesa (PGI). Estas variables 
fueron calculadas según lo dispuesto en el Real Decreto 1131/2010, 
de 10 de septiembre, por el que se establecen los criterios para el 
establecimiento de las zonas remotas a efectos de eliminación de ciertos 
subproductos animales no destinados a consumo humano generados en 
las explotaciones ganaderas (Ministerio de Medio Ambiente y Medios 
Rural y Marino, 2010). Así, se usaron las variables de: carga ganadera total 
por hectárea, carga ganadera del ganado bobino, ovino, caprino, porcino y 
equino (Tabla 2). 
Medida de las variables del microentorno que rodea cada trampa.
Tabla 4. Variables de microentorno estimadas para cada trampa de caída. 
Variable Código Categoría Descripción
Coberturade arbolado
0 Descubierto Zona descubierta, sin árboles.
1 Bajo dosel Bajo el dosel de un árbol.
2 Pie de árbol A menos de 10cm del pie de un árbol.
Cobertura de matorral
0 Descubierto Zona descubierta, sin matorral.
1 Matorral A menos de 1.5 m de matorral.
Cubierta herbácea
5 m2
0 Descubierto Alrededor de la trampa no hay ningún tipo vegetación herbácea.
1 Parcial Máximo de 50% de suelo cubierto.
2 Porte bajo Más del 50% cubierto con pasto de porte bajo (menos de 5 cm de altura).
3 Porte alto Más del 50% cubierto con pasto de porte alto (más de 5 cm de altura).
Hojarasca
5 m2
0 Ausente Suelo sin hojarasca.
1 Parcial Menos de un 50% del suelo cubierto por hojarasca.
2 Cubierto Más de un 50% cubierto por hojarasca.
Cada	trampa	se	geolocalizó	y	se	fotografió	con	un	testigo	(vara	con	
escala métrica visible) y se hicieron dos fotos, una en vista cenital de la 
trampa a la altura de la cabeza y otra de su entorno a una distancia de unos 
5m de la trampa. Del entorno inmediato de cada trampa (unos 5 m2) se 
registraron algunas variables que se han destacado como importantes para 
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las hormigas en otros tipos de hábitats como la cobertura de arbolado y la 
cobertura de matorral (Greenslade y Greenslade, 1977; Bos et al., 2007; 
Neves et al., 2013), la cubierta herbácea (Bugalho et al., 2011) y la cubierta 
de hojarasca (Groc et al., 2017), para detectar diferentes microentornos 
que pudieran estar afectando a los ensamblajes de hormigas. Algunas de 
estas variables se registraron in situ y otras a través del análisis de las fotos 
(Tabla	4).	
Análisis estadísticos.
Todos los análisis se realizaron mediante R v.3.6.3 (R Core Team, 
2020).	Para	la	creación	de	los	gráficos	de	este	trabajo	se	empleó	el	paquete	
“ggplot2” (Wickham, 2016).
Análisis de variables ambientales y de gestión con la diversidad 
de hormigas en las zonas de dehesa.
Las	variables	ambientales	de	cada	finca	(geográficas	y	climáticas)	
y de gestión (ocupación ganadera y arbolado), se extrajeron del hábitat de 
dehesa. Se excluyen así los valores de las zonas SNFs. Esto se debe a que 
se está buscando de qué manera afectan dichas variables a las especies 
de hormigas típicas de dehesas y, aunque los SNFs son zonas que se 
encuentran	en	las	fincas,	no	pueden	considerarse	como	hábitats	de	dehesas,	
sino que tienen características propias, con especies vegetales y parámetros 
microclimáticos distintos a los del hábitat de dehesa propiamente dicho. 
Además, el muestreo para el caso de los SNFs fue distinto al transecto de 





A continuación, se realizó un análisis con la función “bioenv” (R 
package “vegan”, Oksanen et al.,	2019).	Esta	prueba	identifica	el	conjunto	
de variables ambientales (Tabla 2) que presenta una mayor correlación con 
la diversidad de especies de hormigas. Para ello se calculó la correlación de 
Spearman entre la matriz de disimilitud Bray-Curtis de MGTO dehesa y la 
matriz de distancias euclídeas de las variables ambientales (Tabla 2). Tras 
ello, se corroboró la relación entre el subconjunto de variables ambientales 
extraídas por “bioenv” y MGTO dehesa mediante una Regresión de 
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Mínimos Cuadrados Parciales (PLSr), que realizamos mediante la función 
plsreg2 (R package “plsdepot”, Sánchez, 2012). Debido a la importancia 
reconocida de los factores climáticos, como la variación térmica, sobre 
las hormigas (Retana y Cerdá, 2000) decidimos realizar además un nuevo 
análisis sólo con las variables climáticas (SC) que se muestran en la Tabla 2 
frente a la matriz MGTO dehesa y así comprobar su relación por separado 
con la diversidad de hormigas.
	 Seguidamente,	 se	 comprobó	 la	 influencia	 sobre	 el	 ensamblaje	
de	hormigas	de	cada	finca	(MGTO	dehesa),	por	un	lado	de	las	variables	
climáticas (SC), y por otro del subconjunto de variables ambientales 
seleccionadas por el “bioenv”, mediante sendos análisis de Escalamiento 
Multidimensional no métrico (nMDS). Con este análisis se produce una 
ordenación	del	 conjunto	de	 las	fincas	 en	 función	de	 los	 ensamblajes	 de	
hormigas	 y	 se	 relaciona	 con	 la	 posible	 influencia	 de	 las	 variables.	 De	
esta forma podemos valorar cuales de las variables afectan de manera 
significativa	a	la	ensamblajes	de	hormigas.	Estos	análisis	se	llevaron	a	cabo	
con	las	funciones	“metaMDS”	y	“envfit”	(R	package	“vegan”,	Oksanen	et 
al. (2019)) usando la matriz Bray-Curtis con 9999 permutaciones.
Para	finalizar,	se	comprobó	como	afectaban	las	variables	climáticas	
a cada una de las especies de hormigas registradas en las zonas de dehesa. 




Análisis de la relación del microentorno que rodea cada trampa 
con la diversidad y composición de las muestras hormigas.
En	este	apartado	se	pretende	verificar	si	el	entorno	inmediato	de	la	
trampa	puede	modificar	la	diversidad	de	hormigas,	tanto	el	número	como	
la composición de especies y su abundancia relativa. Para ello, en primer 
lugar, comprobamos la posible relación de las características del entorno 
de las trampas y la riqueza de especies de hormigas mediante un análisis 
ANOVA	 para	 cada	 una	 de	 las	 variables	 registradas	 (Tabla	 4).	 En	 estos	
análisis	 se	 incluyeron	 el	 factor	 “finca”	 para	 la	 eliminar	 la	 varianza	 que	
se	 pudiera	 deber	 a	 las	 diferencias	 entre	 las	 distintas	fincas	 o	 lugares	 de	
muestreo. Este se realizó mediante la función “aov” (R Core Team, 2020) 
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y	se	llevó	a	cabo	con	las	60	trampas	de	cada	finca,	incluyéndose	tanto	las	
trampas de las subzonas dehesa como las de los SNFs.
A continuación, para detectar las posibles diferencias en la 
composición de especies de hormigas capturadas por cada trampa según 
el entorno de las trampas, realizamos un análisis PERMANOVA con 
la misma forma de proceder de los ANOVAS, usando como matriz de 
variables respuestas la presencia/ausencia de cada una de las especies por 
trampa. Para la realización de este análisis se usó la función “adonis” (R 
package “vegan”, Oksanen et al., 2019) usando índice de Jaccard y 999 
permutaciones. 
Posteriormente, se realizó un análisis de ordenación para 
comprobar la relación de las especies con las diferentes variables medidas 
en el entorno de las trampas. Para esto se generó una matriz de trampas 
ocupadas por especie y las variables del entorno estudiadas con la que se 
ejecutó un análisis de correspondencias. Para establecer las agrupaciones 
entre las especies se realizó un clúster con el método completo usando la 
matriz de distancias euclídeas de las dos primeras dimensiones (Dim 1 y 
Dim 2) del análisis de correspondencias. A continuación, se comprobó la 
significación	de	los	grupos	formados	mediante	una	prueba	PERMANOVA	
(999 permutaciones) usando como matriz respuesta las distancias euclídeas 
entre Dim 1 y Dim 2 y como variable factorial los grupos señalados por el 
análisis clúster. Para comprobar las diferencias entre los pares de grupos 
se realizó un test de comparación multinivel para PERMANOVA con 999 
permutaciones	con	un	ajuste	de	Bonferroni	para	el	valor	de	significación.	
Para el análisis de correspondencias se usó la función “CA” del paquete de 
R “FactoMineR” (Lê et al., 2008).
Para	 el	 análisis	 clúster	 que	 identifica	 los	 grupos	 de	 especies,	 se	
calculó la matriz de distancias Bray-Curtis mediante la función “vegdist” 
del paquete de R “vegan” (Oksanen et al., 2019). El clúster se realizó 
con la función “hclust” y se determinaron los grupos mediante la función 
“cutree” del paquete de R “stats” (R Core Team, 2020). El PERMANOVA 
que permite la evaluación posterior de estos grupos se realizó mediante 
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En último lugar, se analizó la relación entre los metros cuadrados 
con cobertura arbórea, en una circunferencia de 10 m de radio con la 
trampa en el centro (COBTRA) con el número de especies capturadas 
y el índice de perturbación rMad. Para ello, se realizaron dos modelos 
lineales mixtos (MLGM), usando como variable respuesta la riqueza 
de especies y rMad y como covariable ln (COBTRA + 1); y empleando 
como	factor	fijo	la	variable	finca.	Con	ello	se	consiguió	extraer	la	varianza	
que	 se	debía	a	 las	diferencias	de	cobertura	entre	fincas.	Posteriormente,	
se	 realizó	 una	 factorización	 de	 la	 variable	finca	 en	 4	 categorías,	 que	 se	
correspondían con cada uno de los cuartiles de COBTRA. De esta forma, 
el recuento de casos de cada categoría sería igual y por tanto estarían 
bien balanceadas. Subsiguientemente, se realizaron dos pruebas ANOVA 
usando como variable respuesta la riqueza de especies y rMad, y como 
variables	 factoriales	 la	 finca	 y	 los	 cuartiles	 de	 COBTRA.	 Además,	 a	
estos análisis se le realizaron sendos post-hoc Tukey HSD para detectar 
las	diferencias	entre	las	medias	entre	pares	de	grupos.	Y	finalmente,	para	
comprobar la posible relación entre el área de cobertura del arbolado y 
las hormigas capturadas, se calculó la matriz de presencia de especies por 
trampa. Esta posteriormente se usó para realizar un PERMANOVA (999 
perm.) mediante la matriz de similitud de Jaccard, usando como variables 
factoriales	la	finca	y	los	cuartiles	de	COBTRA.
Para los modelos lineales mixtos, se usó la función “lmer” del 
paquete	de	R	“lme4”	(Bates	et al., 2015); para el ANOVA, se empleó la 
función “aov” del paquete “stats” (R Core Team, 2020); para el Tukey HSD, 
se ejecutó la función “TukeyHSD” del paquete de R “broom” (Robinson 
y Hayes, 2019); y para el test PERMANOVA, se llevó a cabo la función 
“adonis” del paquete de R “vegan” (Oksanen et al., 2019).
Resultados




de especies capturadas fue FA11 “Santa Clotilde” en La Venta del Charco 
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de	fincas	en	las	que	se	han	encontrado	las	especies.	nTO número de trampas ocupadas por 
especie en zonas de DEHESA, SNFs (small natural features) y en Total (suma de ambas). 
Provincias presencia (+) de las especies en las provincias H Huelva, S Sevilla, C Córdoba 
y J Jaén.
ABREV SPP GF
Presencia fincas nTO Provincias
GD nPF DH SFNs Total H S C J
APHGIB Aphaenogaster gibbosa (Latreille, 1798) GO Muy común 15 60 79 139 + + + +
CATHIS Cataglyphis hispanica (Emery, 1906) HCS/OH Muy común 15 424 188 612 + + + +
IBESUB Iberoformica subrufa (Roger, 1859) HCS/OH Muy común 15 301 147 448 + + + +
MESBAR Messor barbarus (Linnaeus, 1767) HCS/OH Muy común 15 319 165 484 + + + +
PLAPYG Plagiolepis pygmaea (Latreille, 1798) CCS/SH Muy común 15 104 88 192 + + + +
TAPNIG Tapinoma nigerrimum (Nylander, 1856) GO Muy común 15 239 101 340 + + + +
TETFOR Tetramorium forte Forel,	1904 GO Muy común 15 168 94 262 + + + +
TETSEM Tetramorium semilaeve André, 1883 GO Muy común 15 173 137 310 + + + +
APHIBE Aphaenogaster iberica Emery, 1908 GO Muy común 14 186 102 288 + + + +
CAMPIL Camponotus pilicornis (Roger, 1859) GO Muy común 14 24 26 50 + + +
CRESCU Crematogaster scutellaris (Olivier, 1792) CWS Muy común 14 62 15 77 + + + +
SOLSPP Solenopsis spp. C Muy común 14 36 20 56 + + + +
GONHIS Goniomma hispanicum (André, 1883) HCS/OH Muy común 13 30 16 46 + + + +
LASLAS Lasius lasioides (Emery, 1869) CCS/SH Muy común 13 37 8 45 + + +
OXYSAU Oxyopomyrmex saulcyi Emery, 1889 HCS/OH Muy común 13 21 15 36 + + + +
APHDUL Aphaenogaster dulciniae Emery,	1924 C Común 11 24 21 45 + + + +
CAMCRU Camponotus cruentatus (Latreille, 1802) CWS Común 11 116 70 186 + + +
CREAUB Crematogaster auberti Emery, 1869 GO Común 11 27 22 49 + + +
PLASCH Plagiolepis schmitzii Forel, 1895 GO Común 11 41 15 56 + + +
TEMRAC Temnothorax racovitzai (Bondroit, 1918) C Común 11 18 21 39 + + +
APHSEN Aphaenogaster senilis Mayr, 1853 GO Común 9 113 57 170 + + +
CATIBE Cataglyphis iberica (Emery, 1906) HCS/OH Común 9 37 23 60 + +
PHEPAL Pheidole pallidula (Nylander,	1849) GO Común 9 27 11 38 + + +
CAMFOR Camponotus foreli Emery, 1881 HCS/OH Común 8 13 3 16 + + +
GONBAE Goniomma baeticum Reyes y Rodriguez, 1987 HCS/OH Común 8 11 7 18 + + + +
MESHIS Messor hispanicus Santschi, 1919 HCS/OH Común 8 17 6 23 + + + +
CAMSYL Camponotus sylvaticus (Olivier, 1792) CCS/SH Rara 7 9 3 12 + + + +
CATROS Cataglyphis rosenhaueri Santschi, 1925 HCS/OH Rara 7 29 5 34 + + +
CAMLAT Camponotus lateralis (Olivier, 1792) CCS/SH Rara 5 4 6 10 + + +
MESBOU Messor bouvieri Bondroit, 1918 HCS/OH Rara 5 13 7 20 + + +
TETCAE Tetramorium caespitum (Linnaeus, 1758) GO Rara 5 8 3 11 + +
CAMFAL Camponotus fallax (Nylander, 1856) CCS/SH Rara 4 6 1 7 + +
CAMMIC Camponotus micans (Nylander, 1856) HCS/OH Rara 4 5 3 8 + +
LASGRA Lasius grandis Forel, 1909 CCS/SH Rara 4 3 17 20 + + +
CRESOR Crematogaster sordidula (Nylander,	1849) CCS/SH Muy rara 3 2 2 4 + +
FORCUN Formica cunicularia Latreille, 1798 CCS/SH Muy rara 3 1 4 5 +
GONKUG Goniomma kugleri Espadaler, 1986 HCS/OH Muy rara 3 5 0 5 +
MESCEL Messor celiae Reyes, 1985 HCS/OH Muy rara 3 3 4 7 + +
TEMREC Temnothorax recedens (Nylander, 1856) C Muy rara 3 2 6 8 + +
COLTRU Colobopsis truncata (Spinola, 1808) CCS/SH Muy rara 2 4 0 4 + +
FORGER Formica gerardi Bondroit, 1917 HCS/OH Muy rara 2 2 0 2 +
TEMANG Temnothorax angustulus (Nylander, 1856) CCS/SH Muy rara 2 3 0 3 +
TEMTYN Temnothorax tyndalei (Forel, 1909) C Muy rara 2 1 4 5 + +
CAMPIC Camponotus piceus (Leach, 1825) HCS/OH Muy rara 1 2 0 2 +
MESLUS Messor lusitanicus Tinaut, 1985 HCS/OH Muy rara 1 0 2 2 +
MYRALO Myrmica aloba Forel, 1909 CCS/SH Muy rara 1 0 2 2 +
PROFER Proformica ferreri Bondroit, 1918 HCS/OH Muy rara 1 5 0 5 +
TAPMAD Tapinoma madeirense Forel, 1895 GO Muy rara 1 0 1 1 +
TEMALF Temnothorax alfacarensis Tinaut y Reyes-López, 2020 C Muy rara 1 2 0 2 +
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(Cardeña, Córdoba), con un total de 33 especies. Por otro lado, la que 
registró	un	número	menor	de	especies	fue	UP24	“Las	Caras”	de	Vilches	




ampliamente	 distribuidas	 en	 las	 fincas	 de	 dehesa,	 encontrándose	 en	 el	 
75	 -	 100	%	 de	 las	 fincas	 (Tabla	 5),	 perteneciendo	 la	 mayoría	 de	 estas	
especies a las categorías de grupos funcionales GO y HCS/OH (6 y 5 





la dehesa con mayor índice, y por tanto con mayor proporción de especies 
indicadoras de un ambiente maduro, fue FA11, coincidiendo con el mayor 
número	de	especies	(Tabla	6).	La	finca	con	menor	índice	rMad	es	CO05	
“Monterrey y Carretero” de Aroche (Huelva) (Tabla 6).
Análisis de la relación de las variables ambientales y de 
gestión frente a las hormigas.
En primer lugar, buscamos el conjunto de variables ambientales con 
mayor correlación respecto a la matriz de similitud de hormigas (análisis 
bioenv). Estas variables fueron: XM, YM, ALT_M, TMAX_M, TMIN_M, 
CAP_M, QPAS_TOT, QPAS_OVI (ver Tabla 2), que registraron una buena 
correlación con MGTO dehesa (bioenv rs=0.671).
A continuación, realizamos el análisis PLSr entre este conjunto de 
variables	y	MGTO	dehesa,	obteniendo	una	correlación	significativa	y	muy	
alta (PLSrbioenv:	 r=0.943,	p<0.001).	Repetimos	de	nuevo	el	análisis	PLSr	
únicamente para la matriz de variables climáticas, obteniendo de nuevo 
una correlación muy alta, aunque levemente inferior al caso anterior, y 
también	 significativa	 (PLSrclimáticas:	 r=0.928,	 p<0.001).	 Esto	 implica	 que	
existía una gran relación entre las hormigas y las variables seleccionadas.
También realizamos dos análisis nMDS, de nuevo uno usando 
el conjunto de variables ambientales anteriores (según bioenv) y otro 
únicamente	con	 las	variables	climáticas,	con	el	fin	de	agrupar	 las	fincas	
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según	sus	ensamblajes	de	hormigas,	en	 relación	con	 la	 influencia	de	 las	
diferentes variables. Ambos análisis arrojaron un stress de alrededor del 
0.17,	y	mostraron	separación	entre	 las	fincas	de	 las	distintas	provincias,	
salvo para el caso de Córdoba y Sevilla, que se muestran agrupadas 
(Figura 3). Concretamente, para el caso del nMDS del mejor subset de 
variables ambientales (Figura 3A), las variables que muestran correlación 
significativa	 con	 los	 ensamblajes	 de	 hormigas	 son:	 XM	 (r2 =	 0.634,	
p = 0.003), XY (r2 =	0.494,	p=0.020),	ALT_M	(r2 =	0.748,	p	<	0.001)	y	
TMAX_M (r2 =	0.727,	p	<	0.001).	De	esta	manera,	 se	observa	como	 la	
TMAX_M se correlaciona de manera positiva con los puntos de muestreo 
de la provincia de Huelva y que la altitud y coordenadas X e Y lo hacen con 
las	fincas	de	Córdoba.	El	resto	de	las	variables	no	presentan	correlaciones	
significativas.
Figura 3. Graficas	 de	 resultados	 de	 los	 análisis	 non metrical MDS entre las variables 
ambientales y la abundancia de las diferentes especies de hormigas (según presencia en 
trampas) vs. A. variables ambientales seleccionadas por el análisis “bioenv” y B. variables 
climáticas.	Las	elipses	agrupan	a	las	fincas	por	provincia.
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En el nMDS de las variables climáticas (Figura 3B) sólo obtenemos 
una	variable	con	correlación	alta	y	significativa,	que	de	nuevo	es	TMAX_M	
(r2 =	0.727,	p	<	0.001)	y	que	muestra	que	las	temperaturas	medias	máximas	
son	 mayores	 en	 las	 fincas	 de	 Huelva.	 El	 resto	 de	 las	 variables	 tienen	
correlaciones	bajas	y	no	significativas.
Finalmente, analizamos la 
posible	 influencia	 de	 las	 variables	
climáticas en el número de obreras 
capturadas por especie en la subzona de 
dehesa mediante un test de correlación 
de	 Spearman	 (Figura	 4).	 La	 variable	
con mayor número de correlaciones 
significativas	(p	<	0.05)	fue	TMAX_M.	
Mediante esta variable y junto con 
TM, podemos distinguir entre aquellas 
especies que presentaban correlación 
(rS) positiva, como son como son A. 
senilis, P. pallidula y P. schmitzii; es 
decir, presentan más abundancia de 
obreras en zonas más cálidas. Frente al 
otro grupo formado por A. dulciniae, 
A. iberica, C. cruentatus, C. hispanica, 
M. barbarus, Solenopsis spp., y T. forte, 
que presentan correlación negativa y 
por tanto su abundancia disminuye con 
las temperaturas más altas.
En cuanto a la variables de 
precipitaciones (PRE_T y PRE_
VER), observamos una correlación 
significativa	(p	>	0.05)	y	positiva	para	
el caso de las especies C. cruentatus 
y C. micans, por lo que a medida 
que aumentan las precipitaciones se 
incrementa la abundancia de obreras. Y 
por otro lado, C. fallax, C. sylvaticus, 
C. rosenhaueri y M. barbarus, 
Figura 4. Gráfica	 de	 correlaciones	 para	
el test de correlación de Spearman entre 
el número de obreras capturadas por 
especie	y	finca	y	las	variables	climáticas.	
Las casillas con X muestran valores de 
correlación	 no	 significativos	 (p	 >	 0.05).	
El área de los círculos es proporcional al 
valor absoluto de rs, en negro se muestran 
las correlaciones negativas y en blanco las 
positivas.	En	el	gráfico	aparecen	aquellas	
especies que presentan correlación 
significativa	 para	 una	 o	 más	 de	 las	
variables climáticas.
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presentan	 correlación	 significativa	 y	 negativa,	 por	 lo	 que	 estas	 especies	
presentan menos abundancia de obreras en aquellas zonas en las que las 
precipitaciones son más bajas. 
Análisis de la relación del microentorno que rodea las 
trampas con la diversidad y composición de las muestras de 
hormigas.
Los resultados de los ANOVAs para las variables de microentorno 
se pueden observar en la Tabla 7, donde se puede ver que para todas ellas se 
observaron	diferencias	significativas	en	el	número	de	especies	capturadas	
para	todos	los	efectos	(fincas,	variables	de	microentornos	e	interacción).
Tabla 7. Tabla de resultados de ANOVAs y PERMANOVAs. Se muestran las p para cada 
uno de los efectos (Finca * Cobertura) frente a S (número de especies) en los ANOVAs y 
PERMANOVAs frente a la matriz de similitud de Jaccard calculada a partir de la presencia 
de cada especie en la trampa (Perm= 999). Se realizó un análisis para cada categoría de 
microentorno de la trampa. Spp P/A Número de trampas ocupadas por especie.
Microentorno
ANOVA con S PERMANOVA con Spp P/A
Finca Cobertura Interacción Finca Cobertura Interacción
Cobertura de arbolado <0.001 <0.001 0.001 0.001 0.001 0.001
Cobertura de matorral <0.001 0.003 <0.001 0.001 0.001 0.001
Cobertura de herbáceas <0.001 0.006 <0.001 0.001 0.001 0.001
Hojarasca <0.001 0.006 <0.001 0.001 0.001 0.001
De la misma manera, realizamos las pruebas PERMANOVA 
(Tabla 7), y en consonancia con el resultado anterior, se observa que las 
especies	y	su	abundancia	varían	en	función	de	las	fincas,	de	las	variables	de	
microentorno y con efecto de interacción entre ambos tipos de variables.
Además,	 realizamos	 gráficos	 de	 medias	 ±	 SE	 para	 todas	 las	
variables y categorías. Como se puede observar para el caso de la cubierta 
arbórea (Figura 5A), cubierta herbácea (Figura 5C) y hojarasca (Figura 
5D), hay un menor número de especies capturadas en aquellas categorías 
sin cubierta arbórea, y un mayor número en aquellas con cubierta. Sin 
embargo, en el caso de la cubierta de matorral (Figura 5B) se observa el 
efecto contrario, hay más especies fuera de las zonas con cobertura de 
matorral que dentro.
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Figura 5.	 Gráfica	 de	 medias	 del	 número	 de	 especies	 capturadas	 ±	 SE	 según	 variable	
microclimática. A. Cubierta arbórea: siendo 0, sin cubierta; 1, bajo el dosel; 2, a pie de 
tronco. B. Cubierta de matorral: 0, sin cubierta; 1, bajo el matorral. C. Cubierta herbácea: 
0, descubierta; 1, cubierta por pasto menos de un 50%; 2, cubierta con pasto de porte bajo 
(menos de 5 cm) más de un 50%; 3, igual con pasto de porte alto (más de 5 cm). D. Cubierta 
de hojarasca: 0, sin horasca; 1, menos de un 50% cubierta por hojarasca; 2, más de un 50% 
cubierta por hojarasca.
Para	 identificar	 posibles	 relaciones	 entre	 los	 grupos	 de	 especies	
y el microentorno que rodea la trampa se realizó un análisis de 
correspondencias (CA) con los datos de la presencia de cada especie en 
trampas y tipo de microentorno (Figura 6) permite diferenciar tres 3 grupos 
de especies: A, relacionado con zonas abiertas; B con arboladas y C con 
zonas	de	matorral.	Estos	grupos	presentan	diferencias	significativas	entre	
ellos según el análisis PERMANOVA (p = 0.001), observándose, además, 
diferencias	 significativas	 entre	 todos	 los	 pares	 de	 grupos	 (pAB = 0.003, 
pAC = 0.003, pBC = 0.003). 
Por último, se estudió la relación entre la cobertura del arbolado 
en un radio de 10 m2 alrededor de la trampa y las hormigas. En primer 
lugar, se realizaron los análisis MLGM para establecer la relación entre 
dicha cobertura y la riqueza. Observamos que, tanto el número de especies 
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cobertura, aumentan tanto el número de especies como el índice rMad, 
lo que indica que el incremento de la cobertura propicia la aparición de 
grupos funcionales indicadores de medios maduros.
Tabla 8. Tabla de resultados de ANOVAS (S y rMad) y PERMANOVA (Jaccard sobre la 
matriz	de	Presencia/Ausencia	de	especies	por	trampa)	frente	al	factor	finca	y	cuartil	de	área	
(m2) cubiertos por árboles en una circunferencia de 10 m alrededor de cada trampa. 
MODELO
EFECTOS
Finca Cuartil área Interacción
ANOVA S <	0.001 <	0.001 <	0.001
ANOVA rMad <	0.001 <	0.001 0.268
PERMANOVA <	0.001 <	0.001 <	0.001
A continuación se realizaron dos ANOVAS usando como variables 
respuesta	S	y	rMad,	frente	a	las	variables	factoriales	finca	y	cuartiles	de	la	
variable de cobertura (COBTRA) y se encuentra que, en ambos casos, el 
número	de	especies	varía	en	función	de	la	finca	y	del	cuartil	de	área,	así	
como	que	la	interacción	es	significativa	para	el	caso	del	modelo	de	riqueza	
de especies, pero no para rMad (Tabla 8). Al representar estos datos en 
una	 gráfica	 se	 puede	 observar	 que	 para	 el	 caso	 del	 número	 de	 especies	
(Figura	7A)	en	el	primer	cuartil	(0	-	46.09	m2) se registra una media menor 
de especies que en el resto de los cuartiles. Sin embargo, al hacer el post-
hoc Tukey HSD se observan que el cuartil 1 y 2 no presentan diferencias 
significativas	respecto	a	sus	medias,	ni	entre	los	cuartiles	2,	3	y	4.	De	forma	
parecida, con rMad (Figura 7B) se observa menor media en el primer 
cuartil que en el resto y, en este caso, en base al mismo análisis post-hoc, 
se	puede	ver	que	el	primer	cuartil	tiene	medias	significativamente	distintas	
al resto. Esto indica que un incremento de la cobertura de arbolado hasta 
cierto	punto	(superior	a	46.09	m2) va a propiciar un incremento del número 
de especies en general y del número de especies indicadoras de medios 
maduros. Por último, al analizar las especies de hormigas capturadas y su 
abundancia de cada cuartil de área mediante el PERMANOVA (Tabla 8), 
se	pueden	observar	 efectos	 significativos	 tanto	para	 la	finca,	 como	para	
el cuartil de área y la interacción. Esto nos indica que existen diferencias 
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Figura 7. Gráfica	de	medias	±	SE	para	cada	cuartil	de	la	variable:	número	de	m2	cubiertos	
por arbolado en una circunferencia de 10 m de diámetro alrededor de cada trampa 
(COBTRA). A. Media de número de especies capturadas por trampa (S) para cada cuartil 
de COBTRA. B. Media del índice rMad por trampa para cada cuartil de COBTRA. Las 
letras (A y B) indican los resultados del post-hoc Tukey HSD, en los grupos con la misma 
letra	no	existen	diferencias	significativas	entre	sus	medias	(p	>	0.05).
Discusión
En el presente trabajo encontramos que los ensamblajes de 
hormigas de dehesas se ven afectados por distintas variables ambientales, 
tanto abióticas como bióticas, que dependen del uso y de la localización 
de	la	finca.	Asimismo,	el	entorno	inmediato	de	cada	unidad	de	muestreo	
(trampa de caída) afecta a las especies y su abundancia relativa, habiéndose 
detectado tres grupos de hormigas localizadas en tres tipos de zonas: 
pastizal, zonas arboladas y de matorral. 
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Entre las especies de hormigas más ampliamente distribuidas y más 
abundantes	en	las	fincas	estudiadas	dominan	las	de	los	grupos	funcionales	
generalistas oportunistas y a continuación las especialistas del calor y/o 
ecosistemas abiertos, como era de esperar en el tipo de medio abierto 
que constituyen las dehesas. De cualquier manera, también se encuentran 
algunas especies de los grupos especialistas de frío y/o sombra, crípticas 
y especialistas de la madera, aunque en mucho menor proporción y cuya 
presencia dependerá de las características de los lugares de muestreo y de 
los propios requerimientos de la especie (Kaspari et al., 2000; Staab et al., 
2014;	Nowrouzi	et al., 2016; Lutinski et al., 2017).
Variables ambientales y de gestión.
Constatamos	 también	 que	 ciertas	 variables	 geográficas,	 como	
son la latitud, longitud y altitud, así como algunas variables climáticas, 
como las temperaturas medias máximas, se relacionan con la diversidad de 
hormigas	que	se	encuentran	en	las	fincas.	De	cualquier	manera,	se	observa	
un	gradiente	en	altitud	norte-sur,	este-oeste,	estando	las	fincas	situadas	más	
al noreste a mayor altitud sobre el nivel del mar. Es así posible que la 
diferencias	de	latitud	entre	 las	fincas	(que	es	de	casi	1º	entre	fincas	más	
distantes) no sea un factor determinante para los cambios en los ensamblajes 
de hormigas, y que más bien pueda deberse a cambios en otras variables. 
Nowrouzi	et al. (2016) no encuentran un efecto claro de la latitud sobre los 
ensamblajes de hormigas, hecho que achacan a la poca variación latitudinal 
entre los puntos de muestreo (5 grados), que en este estudio es incluso 
mayor a la nuestra. Este mismo patrón lo describe también Andersen et 
al. (2015) para las sabanas australianas, donde destaca que no se observan 
cambios de la biodiversidad por la latitud.
En el caso de la altitud, observamos que produce un efecto 
significativo	sobre	los	ensamblajes	de	hormigas,	aunque	lo	cierto	es	que	los	
otros estudios con resultados similares compararan puntos de una misma 
montaña o cordillera (por ejemplo: el Himalaya), como es el caso de Fisher 
(1999), Lessard et al.	(2011),	Nowrouzi	et al.	(2016)	u	Olson	(1994).	De	
esta manera, se establece una relación entre lo puntos de un mismo macizo 
montañoso;	por	ejemplo,	Nowrouzi	et al. (2016), estudian hasta un total 
de 6 localidades en distintas formaciones montañosas al noroeste de 
Australia, y en cada una de estas localidades puede tener de 3 a 6 puntos 
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de muestreo a diferentes cotas. En nuestro caso, estamos comparando una 
zona	basta	que	cubre	unos	340	km	(este-oeste),	y	aunque	todas	las	fincas	
estudiadas forman parte de Sierra Morena, no hemos comparado varias 
réplicas dentro de una misma área de estudio a distintas altitudes. Por tanto, 
los	resultados	significativos	de	la	altitud	pueden	deberse	a	otras	variables	
correlacionadas, por ejemplo la temperatura.
Así,	 las	 fincas	 situadas	 más	 al	 sureste	 presentan	 temperaturas	
medias	más	altas,	que	a	su	vez	corresponden	con	las	fincas	localizadas	a	
menores altitudes. Esta correlación negativa entre temperatura y altitud 
es un hecho probado en áreas cercanas de climatología similar (Lessard 
et al., 2011; Flores et al., 2018); y aunque el rango de variación no es 
muy elevado (unos 2.3 °C) queda demostrado que la temperatura es uno 
de los factores que afecta a los ensamblajes de hormigas de dehesas. 
Otros autores han encontrado asimismo la importancia de la temperatura 
ambiente para la diversidad de hormigas, ya que les afecta tanto directa 
como indirectamente (Retana y Cerdá, 2000; Sanders et al., 2007).
De	esta	manera	podemos	afirmar,	como	defiende	Gaston	(2000)	en	
su análisis sobre los patrones globales de la biodiversidad, que la variación 
de	los	ensamblajes	de	hormigas	a	lo	largo	de	las	fincas	no	se	puede	explicar	
por una variable concreta, sino por la interacción de todas ellas. De esta 
manera, debido a la poca variación de la latitud, y a la alta correlación 
entre	las	variables	geográficas,	la	mayor	parte	del	cambio	en	la	diversidad	
de hormigas podría deberse a la variación en la altitud y los consecuentes 
cambios climáticos y a las condiciones ambientales, que modulan, en 
su	conjunto,	 la	diversidad	de	hormigas	de	 las	fincas.	Eso	sí,	no	hay	que	
descartar que, como destaca también Gaston (2000), estos gradientes se 
pueden ver interrumpidos por patrones locales.
Es posible que esta interacción entre las variables y/o los cambios 
en los patrones locales estén enmascarando el hecho de que la carga 
ganadera no aparezca correlacionada con las hormigas. También puede 
suceder que el método de muestreo empleado no haya permitido encontrar 
posibles relaciones. De cualquier manera, tampoco descartamos que el 
efecto	directo	o	indirecto	del	ganado	sobre	las	hormigas	no	sea	significativo.	
Otros autores han encontrado resultados contradictorios, ya que algunos 
indican su relación (Nash et al.,	2004;	Calcaterra	et al., 2010; Arcoverde 
et al., 2017) y otros, aunque quizá han encontrado algún cambio en las 
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especies, no señalan esta variable como modeladora de los ensamblajes de 
hormigas (Heuss et al., 2019).
Microentorno.
Pudimos comprobar que la complejidad de los microentorno 
(medido mediante distintas variables estructurales: cubierta de arbolado, 
pastizal y hojarasca) inducía un incremento de riqueza de especies. Este 
fenómeno ha sido comprobado en distintos lugares (cuenca mediterránea, 
Sudamérica y Australia), donde diferentes autores proponen que la 
complejidad a escala local, incluso a escalas muy pequeñas, va a provocar 
un incremento de la diversidad y la rotación de especies (Luque y Reyes 
López, 2007; Gibb y Parr, 2013; Queiroz et al., 2013). Este hecho se puede 
deber a numerosas razones, desde cambios microclimáticos, por ejemplo 
en la temperatura (Luque y Reyes López, 2007), hasta cambios en la 
disponibilidad de recursos (Luque y Reyes López, 2007; Queiroz et al., 
2013). 
De esta manera, encontramos un incremento en la diversidad de 
hormigas en zonas con cubierta arbórea frente a zonas abiertas, así como 
la presencia de diferentes tipos de especies. Sin embargo, en las zonas de 
matorral se encuentra el caso opuesto, un menor número de especies en 
áreas cubiertas por matorral frente a áreas abiertas. Algunos autores han 
observado anteriormente este fenómeno: Staab et al.	 (2014),	observa	en	
zonas de matorral que la diversidad de especies es más baja que respecto 
a otras zonas. Este hecho puede explicarse por una disminución de las 
disponibilidad de luz. En este sentido, McGlynn et al. (2013) dice que el 
sombreo que se produce en las zonas de arbustos provoca una disminución 
local de la temperatura que puede actuar en detrimento de la diversidad de 
las especies que permanecen y anidan debajo y, de la misma forma, Staab 
et al.	(2014)	apunta	a	que	esta	diferencia	es	mayor	en	zonas	de	matorral	
debido a que la disponibilidad de luz parece estar más restringida por el 
estrato de cobertura más bajo. Por otro lado, Kaspari and Weiser (2000) 
señalan que puede ser debido a la humedad, ya que debajo de las zonas 
de matorral, en la estación seca, la disminución de la humedad es más 
abrupta que en otras zonas como por ejemplo las de arbolado. Sin embargo, 
creemos que es poco probable que en ecosistemas de dehesa los cambios 
en los ensamblajes de hormigas dependan de su cubierta vegetal (matorral 
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o árboles), pues no son ecosistemas de bosque denso como describen los 
anteriores autores. En nuestro caso, este hecho más bien podría deberse 
a que las zonas de matorral (normalmente cistáceas) suelen sufrir en las 
fincas	un	manejo	agresivo	cada	pocos	años,	con	desbroce	de	la	vegetación	
arbustiva (Díaz Esteban y Pulido Díaz, 2009). 
Además de encontrarse que la presencia de arbolado afecta a la 
diversidad y grupos funcionales de especies, el área total de cubierta de 
arbolado se relaciona de forma directa con la riqueza de especies y con 
la aparición de especies indicadoras de madurez. Esta relación también la 
observan Bos et al. (2007) entre el sombreo y la diversidad de especies en 
sistemas agroforestales, u otros autores como Neves et al. (2013), que no 
sólo lo relacionan con la diversidad, sino con los grupos de especies.
De	esta	manera	pudimos	clasificar	las	especies	en	distintos	grupos	
en función de los microentorno en los que aparecían. En primer lugar 
podemos distinguir un conjunto de especies “A” de pastizales abiertos, que 
incluye sobre todo especies del grupo funcional de especialistas del calor 
y/o zona abiertas, como C. iberica, C. rosenhaueri, F. gerardi, G. baeticum, 
G. hispanicum, M. barbarus, M. bouvieri, M. celiae, M. hispanicus, M. 
lusitanicus, O. saulcyi y P. ferreri. Asimismo, aparecen especies del grupo 
funcional generalistas/oportunistas, entre las que destacan T. forte y T. 
madeirense, propias de zonas abiertas con pastizal (Fernández Haeger 
y Rodríguez González, 1983; González Martín y Espadaler, 2011), y A. 
iberica, una especie ubicua (Ortiz y Tinaut, 1988). Por otro lado, es posible 
encontrar algunas especies del grupo funcional crípticas, como es el caso de 
A. dulcineae, que es propia de zonas abiertas con vegetación mediterránea 
(González Martín y Espadaler, 2011), al igual que T. alfacarensis (Capítulo 
6). Por último, debemos señalar en este grupo “A” la presencia inesperada 
de M. aloba, una especie claramente forestal (Acosta et al., 1983; Ordóñez-
Urbano et al., 2007), aunque hay que considerar que esta especie es muy 
rara en nuestros muestreos, únicamente se ha encontrado en dos trampas 
(Tabla	5).	Su	singular	aparición	podría	explicarse	a	la	influencia	de	alguna	
variable no considerada en el presente trabajo.
El grupo “B” integra sobre todo especies forestales, incluyéndose 
la mayoría de las especies del grupo de especialistas de frío y/o sombra 
como C. fallax, C. lateralis, C. sylvaticus, C. truncata, L. lasioides, P. 
pygmaea y T. angustulus. También aparecen especialistas de la madera 
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como C. cruentatus y C. scutellaris, y algunas especies crípticas, como: T. 
rescedens, especie propia de sistemas forestales abiertos (Ortiz y Tinaut, 
1988); T. racovitzai,	especie	umbrófila	(Acosta	et al., 1983); y el género 
Solenopsis, que en la península ibérica está compuesto por especies 
umbrófilas	e	hipogeas	(Ordóñez-Urbano	et al., 2007), a veces citadas como 
con preferencia por zonas cubiertas de hojarasca (Haro-Bailón et al., 1980; 
Ohyama et al., 2018). Encontramos también especies del grupo de especies 
generalistas y/u oportunistas, como son T. semilaeve, T. nigerrimun cf. y 
A. senilis, todas ellas generalistas capaces de ocupar multitud de tipos 
de medios (Haro-Bailón et al., 1980; Tinaut, 1981; Acosta et al., 1983; 
Carpintero et al., 2000; Ordóñez-Urbano et al., 2007). Otras especies 
dentro del grupo funcional generalistas/oportunistas, integradas en el 
grupo B, son: A. gibbosa y C. pilicornis (Roger, 1859), ambas especies 
boscófilas	 (Acosta	 et al., 1983; Ordóñez-Urbano et al., 2007); y P. 
pallidula, una especie muy adaptable y que tolera muy bien la presión 
antrópica (Acosta et al.,	1983),	y	que	en	zonas	de	dehesa	prefiere	vivir	en	
lugares con cobertura. Por otro lado, se encuentran algunas especies del 
grupo funcional de especialistas de calor y/o zonas abiertas, como son: C. 
hispanicus,	que	ocupa	un	 lugar	central	dentro	del	gráfico	y	que,	a	pesar	
de	ser	termófila,	suele	preferir	zonas	más	boscosas	que	otras	especies	de	
su género (Tinaut, 1990); I. subrufa, especie predominantemente forestal, 
aunque puede estar presente en zonas abiertas con matorral (Acosta et al., 
1983) y C. piceus, que suele estar presente en zonas con cierta cobertura o 
en claros de bosques (Cerdá et al., 1991).
Por último, el grupo “C” integra especies que en este capítulo 
han sido relacionadas con zonas de matorral. De nuevo se pueden ver 
algunas que corresponden al grupo de especialistas del frío y/o sombra, 
como C. sordidula, F. cunicularia y L. grandis; otras que se integran en 
el grupo funcional C, como es el caso de T. tyndalei, una especie rara en 
nuestros muestreos, propia de zonas forestales (Tinaut, 1991; Carpintero 
et al., 2001); y tres especies del grupo funcional de especies generalistas 
y/u oportunistas, como son T. caespitum, propia de pastizales secos que 
a veces también está presente en zonas forestales abiertas (Wagner et al., 
2017); C. auberti, propia de zonas con fuerte cobertura vegetal (Ordóñez-
Urbano et al., 2007); y P. schmitzii que aunque suele estar en zonas con 
cobertura,	suele	ser	menos	boscófila	y	más	termófila	que	P. pygmaea (de 
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Haro	y	Collingwood,	1977).	Finalmente,	del	grupo	de	especialistas	de	calor	
y/o zonas abiertas también podemos encontrar especies, a destacar: G. 
kugleri y C. micans, que parecen habitar en zonas de matorral (Espadaler, 
1985; Carpintero et al., 2001) y bosques aclarados de encinas con mucha 
insolación (Tinaut y Martínez Ibañez, 1998) respectivamente.
En	conclusión,	podemos	afirmar	que	existe	un	grupo	de	especies	
comunes	 a	 la	mayoría	 de	 las	fincas	 de	 dehesa	muestreadas	 y	 que,	 dada	
amplitud	geográfica	muestreada,	puedan	ser	comunes	o	muy	comunes	en	
las dehesas de Andalucía. Encontramos que los factores climáticos como 
la temperatura máxima y medias anuales, las precipitaciones anuales 
acumuladas, así como la de los meses de verano, son las variables que 
mejor	describen	 la	comunidad	de	hormigas	de	 las	fincas	de	dehesa.	Por	
último, se han encontrado tres grupos fundamentales de especies de 
hormigas en función de los microentornos: las de zonas de pastizal, donde 
abundan	especies	termófilas	y	con	tendencia	a	ocupar	hábitats	abiertos;	las	
de zonas arboladas o bajo dosel, donde abundan especies propias de zonas 
de umbría y especialista de la madera; y las de zonas arbustivas donde 
se encuentran fundamentalmente especies propias de zonas de umbría y 
hojarasca. Así pues, si se busca favorecer la biodiversidad en los hábitats 
de dehesa, se debe proteger y potenciar una heterogeneidad en el hábitat, 
que permita la presencia de diferentes grupos de especies.
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Las hormigas (Hymenoptera: 
Formicidae) como un grupo indicador 
de impacto ambiental humano en los 
bosques de ribera del río Guadalquivir 
(Andalucía, España).
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A lo lejos el río. Saldremos a la lluvia, 2008.
“A lo lejos el río, preciosa cinta,
que custodia sus olmos de plata en hebras.”
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Resumen
Los bosques de ribera (sotos) juegan una multitud de papeles 
fundamentales en la conservación del ecosistema. Para evaluar su estado 
de conservación, se pueden utilizar distintas herramientas, como el índice 
QBR (“Qualitat del bosc de ribera”). En este capítulo, se pretende demostrar 
que las hormigas pueden ser un excelente grupo bioindicador de la calidad 
de los sotos. Para ello se muestrearon las comunidades de hormigas de 
14	bosques	de	 ribera	del	 río	Guadalquivir.	El	muestreo	de	 las	hormigas	
fué realizado mediente la colocación de tranmpas de caída. También se 
determinaron distintas variables de perturbación (QBR, distancia al centro 
del municipio más cercano, distancia al centro del municipio más cercano 
con más de 20 000 habitantes) para cada zona. Se encontraron un total 
de	41	especies	en	el	 total	de	 las	áreas,	y	 se	obtuvo	una	alta	correlación	
entre el índice QBR y el índice de Shannon, la equitatividad y el número 
de especies. Usando análisis multivariantes (PLS y Non-Metric MDS), se 
encontró una alta correlación entre el resto de varibles de perturbarción y 
la abundancia de las especies en cada soto, así como una gran correlación 
entre las propias variables de perturbación. 
	Por	 lo	 tanto,	 se	 puede	 afirmar	 que	 las	 hormigas	 son	 un	 buen	
indicador para estimar el estado de conservación de los bosques de ribera, 
ya que están altamente correlacionadas con diferentes índices que estiman 
asimismo el estado conservación de estos ecosistemas. Un valor alto del 
índice QBR está vinculado a ecosistemas diversos. También se detectó 
que la cercanía a núcleos de población, que son fuente de perturbación 
antrópica, estará vinculada a ecosistemas menos diversos. Se ha detectado 
que ciertas especies de hormigas están relacionadas con un índice QBR 
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alto como Temnothorax pardoi, Temnothorax recedens y Camponotus 
lateralis. Análogamente, encontramos que Tetramorium semilaeve es una 
especie común en sotos con menor índice QBR.
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A B S T R A C T
Riparian forests play multitude of fundamental roles in the preservation of the environment. In order to assess its
conservation state, different indexes can be used, such as the QBR (‘Qualitat del bosc de ribera’) that estimates
conservation status of the riparian forest. Another widely used way of estimating the state of an ecosystem can be
based on bioindicator groups, such as ants (Hymenoptera: Formicidae). In this work we intend to demonstrate
that ants are an excellent bioindicator group of the riparian forests quality, comparing them with a widely used
and extend index (QBR) in the Mediterranean basin. In this study we sampled the ant communities using pitfall
traps in 14 riparian forest of the Guadalquivir River. The captured ants were identified and the abundance in
number of workers of each species was determined. Also, we determined the perturbation variables (QBR index,
nearest urban centres and nearest urban centres> 20,000 inhabitants) for each area. A total of 41 species were
found in the sampled areas and high correlations were obtained between the QBR index and the Shannon index,
Equitability and number of species. Using multivariate analysis (PLS and Non-Metric MDS), a strong correlation
was found between perturbation variables and abundance per species in each grove, as well as a strong corre-
lation between perturbation variables themselves.
Therefore, we can affirm that ants are a good indicator to estimate the state of conservation of riparian forest,
since they are highly correlated with different variables that estimate the state of conservation. In a certain way,
a high QBR index will be linked to diverse ecosystems. In addition, greater distances to urban centres, which are
sources of anthropic disturbance, will be linked to less diverse ecosystems. It has also been detected in the
sampled groves that there is a certain amount of species that are related to a good state of conservation (QBR),
such as Temnothorax pardoi, Temnothorax recedens and Camponotus lateralis. Analogously, it has been detected
that Hypoponera eduardi is a common species in groves with worse state of conservation.
1. Introduction
Riparian forests are key elements in the maintenance of the integrity
of aquatic ecosystems (Rios and Bailey, 2006). They are considered
ecotones between fluvial and terrestrial ecosystems (Risser, 1990) and
perform varied crucial roles for the conservation of the environment
such as minimization of the sand bank erosion, percolation and reten-
tion of the nutrient loading, refuge of multitude of species (Lorion and
Kennedy, 2009; Rios and Bailey, 2006), or even, they constitute eco-
logical corridors (Marczak et al., 2010).
In spite of the fact that this type of forests provides fundamental
ecosystem services not only for the habitat itself but also for the im-
mediate surroundings, lately they are suffering a serious degradation
threat. This is due to a decrease in species richness and changes in the
community level (at functional groups level) which, in turn, is the result
of several changes in the vegetation composition (Iñiguez-Armijos
et al., 2014; Lorion and Kennedy, 2009; Mc Conigley et al., 2017) that
are mostly caused by anthropic activities (Tockner and Stanford, 2002).
To evaluate the disturbance level suffered by the ecosystem, it is
common to use some type of index. One of the most widely used,
particularly for riparian forests, is the QBR index (‘Qualitat del Bosc de
Ribera’) (Munné et al., 2003, 1998; Suárez et al., 2002). This index
takes into account four fundamental blocks: the vegetation cover, the
structure of the vegetation, the wildness and complexity of the riparian
forest and the alteration of the riverbed. The index can take values
between 0 and 100. The QBR index was developed to evaluate the
impact of the forest of lotic ecosystems in Spain, where it has been
applied in different basins (Alba-Tercedor et al., 2002; Munné et al.,
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2003; Ocampo-Duque et al., 2007; Valero, 2012; Valero et al., 2015,
Valero et al., 2014). Other authors have broadened its use to places
outside this framework such as: Portugal (Oliveira and Cortes, 2005),
Turkey (Tüzün and Albayrak, 2005) and South America: Argentina
(Sirombra and Mesa, 2012), Chile (Carrasco et al., 2014), Ecuador and
Perú (Villamarin et al., 2014) or México (Rodríguez-Téllez et al., 2016).
Other variables that are also commonly used to estimate human
disturbance are the distances to farming areas or urban centres. The
distance to areas, in which the strong anthropic pressure increases the
chances of non-native species invasion (Alston and Richardson, 2006;
Fornwalt et al., 2003), as well as the abundance of these species have
been shown to be both a symptom and a source of disturbance (Dukes
and Mooney, 1999).
Another choice is the use of bioindicator organisms which, ac-
cording to (Andersen et al., 2002), are: “[…] a species or group of
species that readily reflects: the abiotic or biotic state of an environ-
ment; represents the impact of environmental change on a habitat,
community or ecosystem; or is indicative of the diversity of a subset of
taxa, or of wholesale diversity, within an area”. Nowadays, many stu-
dies focus on macroinvetebrates as a good bioindicator group
(Andersen et al., 2004, Andersen et al., 2002). On the other hand, ants
(Hymenoptera: Formicidae) are a specially important group since they
participate in a multitude of ecosystem processes (Ribas et al., 2012;
Verdinelli et al., 2017). Moreover, these organisms respond to dis-
turbances in a predictable and generally linear way (Philpott et al.,
2009). Altogether, these characteristics make of ants an excellent
bioindicator group (Andersen, 2018; Groc et al., 2017; Verdinelli et al.,
2017).
The aim of this study is to test the level of correspondence between
two well described habitat assessments systems, such as the QBR index
and the distance to the sources of perturbance (named “disturbance
variables”), versus the richness and diversity of ants as bioindicator.
2. Material and methods
2.1. Study area
To carry out this study 14 riparian forests were selected along the
Guadalquivir River (Table 1 and Fig. 1A). The selection criteria fol-
lowed for the study areas were: the vegetation cover was found on
different stages of preservation, they were distributed along the river
course and, to facilitate the sampling, they were selected around 3
points or macrozones: Cazorla, Andújar and Córdoba. The character-
istics of each grove are described below, grouped by macrozone:
2.1.1. Groves of the natural Park of ‘Sierras de Cazorla, Segura y las Villas’
(mountain areas)
PUENTE DE LAS HERRERIAS (PHE): Located within the Park, 8 km
from the source of the Guadalquivir River. It is a narrow grove about
30 m wide with a high slope on the banks. It presents a dense riparian
forest with species like Populus alba L., Ulmus sp., Quercus ilex ballota
(Desf.) Samp., Pinus sp. and Acer monspessulanum L.
PUENTE DEL HACHA (PHA): Located within the Park, 18 km from
the source of the Guadalquivir River. It is a narrow grove 23 m wide
with a high slope. In terms of tree species, it is similar to PHE.
2.1.2. Groves near Andújar
CHOPOS (CHO): Close to the city of Andújar, 60 m wide, flanked in
the north by a road which gives access to the area and a P. alba plan-
tation and in the south by the river. The arboreal stratum is formed by
Salix alba L., Salix fragilis L., Populus nigra L., Populus alba and Ulmus
minor Mill., in abundance order. The shrub layer is principally com-
posed of Tamarix sp. Near the city, it suffers from strong anthropic
perturbances due to the near cultivation of Populus and for its use for
recreational activities.
PUENTE ROMANO (PRO): Close to Andújar and next to the roman
bridge that gives access to the town. It is a high slope area 51 m wide.
There is a zone with total cover of grass. There is also a shrub layer
composed mainly of Tamarix sp. lastly, the tree stratum is formed by P.
alba, P. nigra and some Eucalyptus. It is a difficult access area due to its
slope and usually has a low presence of people, although sometimes has
a moderate grazing activity.
OVEJAS (OVE): Although far from the urban area of Andújar it
suffers a strong overgrazing. It is about 116 m wide. The herbaceous
layer is composed exclusively of some thistles of the Onopurum genus,
the shrubs of Tamarix sp. and the arboreal of P. alba and P. nigra.
ROPERA (ROP): Close to la Ropera district, belonging to Andújar,
about 44 m wide. It is situated next to an area repopulated with P. alba.
There is no bushy layer and the arboreal stratum is composed of S.
fragilis and P. alba. It is an area very close to the settlement, so it is
normally used for recreational and grazing uses.
DESEMBOCADURA (DES): This area is located in the triangle be-
tween the Guadalquivir River and the mouth of the Jándula River, with
a maximum width of 217 m. The area suffers temporal flooding by the
river and it is also of difficult access due to the thick vegetation, which
make unusual the human presence. The herbaceous stratus, high and
diverse in size, is mainly composed of thistles, legumes and grasses. The
bushy layer is composed of Tamarix sp. and the main trees that can be
found are P. alba, P. nigra, S. alba and S. fragilis.
BALNEARIO (BAL1): Near Marmolejo, placed closely to a picnic
area and an old health resort. This zone is 24 m wide. The soil is cov-
ered by a large quantity of annual species (legumes, grasses, and
brassicas) and other perennials such as Arum italicum Mill., Asparagus
officinalis L. and Mentha sp. The shrubs layer is mainly composed of
Tamarix sp. and Nerium oleander L. In addition, the tree stratum is really
dense, and it is habitual to find S. alba, S. fragilis, P. alba, P. nigra and
some Eucalyptus sp.
BALNEARIO AMPLIACIÓN (BAL2): It is an area 24 m wide located
close to BAL1, from which differs in the abundance of trees. It is a
pasture area with a shrub layer composed by N. oleander. There are also
some individuals of S. alba, S. fragilis, P. alba and Fraxinus sp. sparsely
present in the pasture.
2.1.3. Groves near Córdoba
VILLAFRANCA (VFR): This is a small disturbed area sometimes used
for grazing sheep, which is about 116 m wide. Predominantly it is oc-
cupied by P. alba, S. alba and Fraxinus sp. that compose the tree stratum
Table 1
Summary of the information of sampling areas. The altitude data has been
extracted from the terrain elevation models MDT05, from the National Plan of
Aerial Orthophotography (Ministry of Transport, Mobility and Urban Agenda,
Government of Spain).
Code Name Province Latitude Longitude Altitude (m)
ALB Sotos de la
Albolafia
Córdoba 37.874427° −4.782081° 178
ALM Almodóvar Córdoba 37.802960° −5.001008° 72
BAL1 Balneario Jaén 38.052514° −4.195678° 121
BAL2 Balneario
ampliación
Jaén 38.052572° −4.195400° 91
CHO Chopos Jaén 38.032647° −4.039511° 90
DES Desembocadura Jaén 38.056963° −4.109881° 90
IFA1 Ribera junto al
IFAPA
Córdoba 37.857197° −4.797938° 197
IFA2 Ribera cerca del
IFAPA
Córdoba 37.856080° −4.799277° 197
OVE Ovejas Jaén 38.036953° −4.064833° 196
PHA Puente del Hacha Jaén 37.968378° −2.916318° 193
PHE Puente de las
Herrerias
Jaén 37.900806° −2.938833° 176
PRO Puente Romano Jaén 38.031333° −4.061475° 745
ROP La Ropera Jaén 38.054372° −4.109106° 989
VFR Villafranca de
Córdoba
Córdoba 37.951064° −4.544350° 193
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and the scrubs are mainly dominated by Tamarix sp. It is also an area of
difficult access.
SOTOS DE LA ALBOLAFIA (ALB): This zone is a Natural Monument
called ‘Sotos de la Albolafia’. It is an area of 22 ha of the Guadalquivir
riverbank as it passes through the city of Córdoba. It is about 88 m
wide. In the arboreal stratum, the predominant species are P. alba, Celtis
australis L. and S. alba. As for the shrubs, species like Tamarix sp., Juncus
sp., Typha sp. and N. oleander can be found. It is a busy area (at its
edges) easily accessible and with a special interest for being a nesting
area for birds.
IFAPA 1 & IFAPA 2 (IFA1 & IFA2): They are about 28 and 25 m wide
respectively. Both are areas with medium disturbance, with an easy
access because there is a path in parallel to the river which is usually
used for recreational activities. It is eventually used as a grazing area
for sheep and it should be outlined that they are the most recently
naturalized areas studied (they are repopulated zones since 2004). The
predominant bushy vegetation is the Rubus sp. and N. oleander, and the
most abundant trees are P. alba, S. alba and U. nigra.
ALMODÓVAR (ALM): This grove is near the Cordovan village of
Almodóvar del Río, 105 m wide. It is under a high anthropic pressure
due to the proximity to a sand river quarry. Trees like P. alba, P. nigra
and Eucalyptus sp. are predominant.
2.2. Experimental design
In each sampling area we placed 4 transects of 30 m length each,
located parallel to the river. Each transect contained 10 piftall traps
separated 3 m from each other. We placed the first transect at 0.5 m
from the riverbed. To calculate the location of the next transects, we
measured the width from the first transect to the end of the vegetation
layer in opposite direction to the river (riparian vegetation width, in
meters). The other three transects were placed at a distance of 1/4 ri-
parian vegetation width from each other (Fig. 1B). In the ALB sampling
area, due to the vegetation density, all transects were placed on a single
line parallel to the river at 0.5 m from the riverbed. These transects
were separated by a distance of 5 m from each other.
The pitfall traps consisted of a plastic translucent cup (upper dia-
meter = 5.7 cm, base diameter = 5 cm, deep = 7.3 cm and
vol = 150 ml, REF. 409702, DELTALAB SL., Rubí, Spain). The traps
were placed in the ground deep enough to leave their apertures at the
Fig. 1. A. Location map of the riparian forests sampled along the Guadalquivir River. B. Scheme of the layout of the pitfall traps in the sampling areas (except ALB).
F. Jiménez-Carmona, et al. Ecological Indicators 118 (2020) 106762
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ground level. They were active during 48 h. All the cups were filled
with 45 ml of a 1% (aprox.) solution of detergent and water, in order to
break the surface tension and prevent, in this way, smaller arthropods
from escaping (Wang et al., 2001).
After 48 h, the traps were collected and the ants were extracted,
keeping them preserved in 96° alcohol for their later identification.
Each sample was identified at species level, registering the workers
number per trap. The abundance was obtained by riparian forest and
Shannon and Evenness indexes were calculated, as well as the species
number per zone (S).
For each sampling the next perturbation variables were calculated:
• QBR Index (index of riparian quality). All values, except those near
Andújar, were calculated as Fornells et al. (1998) described. We
used the protocol proposed by F.E.M. (Freshwater Ecology and
Management Research Group). In the case of the groves located in
the town of Andújar the data were extracted from a previous report
made by the Environmental association for the conservation of an-
imals and plants (AMECO, 2020), data which were verified in field.
• DNS (distance nearest settlement) the distance to the closest popu-
lation centres, regardless of the size, measured in kilometres.
Calculated by GIS.
• DNC (distance nearest city) the distance to the population centres
with> 20,000 inhabitants. Measure in km. Calculated by GIS.
2.3. Climatic information
The weather of these zones corresponds to the continental
Mediterranean. It has mild temperatures in winter, commonly reaching
temperatures above 40 °C during the day. Supplementary Material 1
shows specific data for each of the zones.
2.4. Statistical analysis
In order to verify the relation between the zones diversity and the
disturbance, a Pearson correlation among the diversity indexes
(Shannon and Evenness), the species number and the perturbation
variables were calculated. The Pearson correlation coefficient measures
the strength of the linear relationship between normally distributed
variables; but when the variables are not normally distributed or the
relationship between the variables is not linear, as in the case of the
number of occupied pitfall traps, it is more appropriate to use the
Spearman rank correlation method (Hauke and Kossowski, 2011). We
calculated the Spearman rank correlation between the number of
occupied traps (OT) per species in each zone (value between 0 and 40)
and the value of the QBR index, to detect the species whose abundance
could be related to the disturbance measured through the QBR index.
With the same aim, the matrix of presence/absence of species was ob-
tained by zone in order to compare the average of the QBR index in
those areas in which each species was present or absent. This com-
parison of means was made using a Kruskal-Wallis analysis.
As next step, we perform a multivariate analysis PLSr (Partial Least
Squares regression) which was applied on the perturbation variables as
predictor variables in the model and number of traps occupied by
species and area as response variables, based on the correlation matrix
and with 9999 permutations to calculate the significance. To confirm
the correlation of each disturbance variable as predictor variables in the
model with the number of occupied traps for the species in each grove
as response variables, we performed a non-metric MDS test (Non-Metric
Multidimensional Scaling). The test was carried out by using the same
variables as in the previous test and using the Raup-Crick similarity
index (Raup and Crick, 1979) as distance.
Finally, to confirm the existence of a linear relationship between
species assemblages (matrix of traps occupied by species and sampling
area) and the perturbation variables, we performed a PERMANOVA
test. Previously, we factorized the disturbance variables in order to
balance the distribution of the cases by groups (Anderson et al., 2017;
Anderson and Walsh, 2013). The group were distributed as shown in
Table 2. Before the analysis, the multivariate homogeneity of the dis-
persion of the groups was verified using a permutation analysis (999
permutations) in each of the variables (separately). Once the pre-
requisites were verified, a PERMANOVA test was performed for each of
de perturbation variables with 999 permutations in separate models.
The Pearson correlation and the Kruskal-Wallis were performed
with Statistica v8.0 software (StatSoft Inc., 2001). The Multivariate
analyses were carried out by using R v3.6.2 (R Core Team, 2020). The
PLSr was performed with de function ‘plsreg2’ of the package ‘plsdepot’
(Sanchez, 2012). The non-metric MDS was performed with the func-
tions ‘metaMDS’ and ‘envfit’ of the package ‘vegan’ (Oksanen et al.,
2019). The multivariate homogeneity permutation test of group dis-
persions was calculated by using the ‘betadisper’ and ‘permutest’
functions of the ‘vegan’ package (Oksanen et al., 2019). The PERMA-
NOVA test using the “adonis” function of the ‘vegan’ package (Oksanen
et al., 2019). All graphics were performed with the function ‘ggplot’ of
the package ‘ggplot2’ (Wickham, 2016).
Table 2
Diversity of sampling areas and perturbation variables. Different diversity values (S: Species Richness.; Nw: No. Workers.) and perturbation variables (QBR: Index of
Riparian Quality, DNS: Distance nearest settlement in km, and DNC: Distance nearest city population>20,000 in km) of the sampling zones are shown. The value of
each one and the factored group are shown in each variable. The groups were assigned according to: QBR; Group 1 [0,60], Group 2 (60, 85], Group 3 (85, 100]. DNC;
Group 1 [0, 0.33], Group 2 (0.33, 1.22], Group 3 (1.22, 2.57]. DNS: Group 1 [0, 0.16], Group 2 (0.33, 1.23], Group 3 (1.56, 7.86].
Riparian F. S Nw Shannon I. Equitability I. QBR DNS DNC
Value Group Value Group Value Group
ALB 20 2316 0.836 0.727 75 2 0.01 1 0.01 1
ALM 9 304 0.369 0.376 10 1 1.56 3 1.56 3
BAL1 16 344 0.813 0.707 40 1 1.22 2 1.22 2
BAL2 19 613 0.777 0.677 60 1 1.23 2 1.23 2
CHO 11 848 0.363 0.337 10 1 0.33 2 0.33 2
DES 10 429 0.794 0.745 90 3 0.54 3 4.36 3
IFA1 15 1493 0.783 0.722 80 2 0.02 2 0.02 2
IFA2 17 1356 0.681 0.598 80 2 0.33 1 0.33 1
OVE 14 1099 0.364 0.318 40 1 0.16 1 0.16 1
PHA 18 592 0.681 0.546 95 3 2.39 3 7.86 3
PHE 21 301 0.848 0.739 100 3 2.57 3 5.87 3
PRO 16 767 0.756 0.607 85 2 0.04 1 0.04 1
ROP 11 574 0.792 0.734 60 1 0.38 3 4.2 3
VFR 20 694 0.876 0.777 90 3 0.46 2 0.46 2
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ground level. They were active during 48 h. All the cups were filled
with 45 ml of a 1% (aprox.) solution of detergent and water, in order to
break the surface tension and prevent, in this way, smaller arthropods
from escaping (Wang et al., 2001).
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keeping them preserved in 96° alcohol for their later identification.
Each sample was identified at species level, registering the workers
number per trap. The abundance was obtained by riparian forest and
Shannon and Evenness indexes were calculated, as well as the species
number per zone (S).
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Management Research Group). In the case of the groves located in
the town of Andújar the data were extracted from a previous report
made by the Environmental association for the conservation of an-
imals and plants (AMECO, 2020), data which were verified in field.
• DNS (distance nearest settlement) the distance to the closest popu-
lation centres, regardless of the size, measured in kilometres.
Calculated by GIS.
• DNC (distance nearest city) the distance to the population centres
with> 20,000 inhabitants. Measure in km. Calculated by GIS.
2.3. Climatic information
The weather of these zones corresponds to the continental
Mediterranean. It has mild temperatures in winter, commonly reaching
temperatures above 40 °C during the day. Supplementary Material 1
shows specific data for each of the zones.
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(Shannon and Evenness), the species number and the perturbation
variables were calculated. The Pearson correlation coefficient measures
the strength of the linear relationship between normally distributed
variables; but when the variables are not normally distributed or the
relationship between the variables is not linear, as in the case of the
number of occupied pitfall traps, it is more appropriate to use the
Spearman rank correlation method (Hauke and Kossowski, 2011). We
calculated the Spearman rank correlation between the number of
occupied traps (OT) per species in each zone (value between 0 and 40)
and the value of the QBR index, to detect the species whose abundance
could be related to the disturbance measured through the QBR index.
With the same aim, the matrix of presence/absence of species was ob-
tained by zone in order to compare the average of the QBR index in
those areas in which each species was present or absent. This com-
parison of means was made using a Kruskal-Wallis analysis.
As next step, we perform a multivariate analysis PLSr (Partial Least
Squares regression) which was applied on the perturbation variables as
predictor variables in the model and number of traps occupied by
species and area as response variables, based on the correlation matrix
and with 9999 permutations to calculate the significance. To confirm
the correlation of each disturbance variable as predictor variables in the
model with the number of occupied traps for the species in each grove
as response variables, we performed a non-metric MDS test (Non-Metric
Multidimensional Scaling). The test was carried out by using the same
variables as in the previous test and using the Raup-Crick similarity
index (Raup and Crick, 1979) as distance.
Finally, to confirm the existence of a linear relationship between
species assemblages (matrix of traps occupied by species and sampling
area) and the perturbation variables, we performed a PERMANOVA
test. Previously, we factorized the disturbance variables in order to
balance the distribution of the cases by groups (Anderson et al., 2017;
Anderson and Walsh, 2013). The group were distributed as shown in
Table 2. Before the analysis, the multivariate homogeneity of the dis-
persion of the groups was verified using a permutation analysis (999
permutations) in each of the variables (separately). Once the pre-
requisites were verified, a PERMANOVA test was performed for each of
de perturbation variables with 999 permutations in separate models.
The Pearson correlation and the Kruskal-Wallis were performed
with Statistica v8.0 software (StatSoft Inc., 2001). The Multivariate
analyses were carried out by using R v3.6.2 (R Core Team, 2020). The
PLSr was performed with de function ‘plsreg2’ of the package ‘plsdepot’
(Sanchez, 2012). The non-metric MDS was performed with the func-
tions ‘metaMDS’ and ‘envfit’ of the package ‘vegan’ (Oksanen et al.,
2019). The multivariate homogeneity permutation test of group dis-
persions was calculated by using the ‘betadisper’ and ‘permutest’
functions of the ‘vegan’ package (Oksanen et al., 2019). The PERMA-
NOVA test using the “adonis” function of the ‘vegan’ package (Oksanen
et al., 2019). All graphics were performed with the function ‘ggplot’ of
the package ‘ggplot2’ (Wickham, 2016).
Table 2
Diversity of sampling areas and perturbation variables. Different diversity values (S: Species Richness.; Nw: No. Workers.) and perturbation variables (QBR: Index of
Riparian Quality, DNS: Distance nearest settlement in km, and DNC: Distance nearest city population>20,000 in km) of the sampling zones are shown. The value of
each one and the factored group are shown in each variable. The groups were assigned according to: QBR; Group 1 [0,60], Group 2 (60, 85], Group 3 (85, 100]. DNC;
Group 1 [0, 0.33], Group 2 (0.33, 1.22], Group 3 (1.22, 2.57]. DNS: Group 1 [0, 0.16], Group 2 (0.33, 1.23], Group 3 (1.56, 7.86].
Riparian F. S Nw Shannon I. Equitability I. QBR DNS DNC
Value Group Value Group Value Group
ALB 20 2316 0.836 0.727 75 2 0.01 1 0.01 1
ALM 9 304 0.369 0.376 10 1 1.56 3 1.56 3
BAL1 16 344 0.813 0.707 40 1 1.22 2 1.22 2
BAL2 19 613 0.777 0.677 60 1 1.23 2 1.23 2
CHO 11 848 0.363 0.337 10 1 0.33 2 0.33 2
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IFA2 17 1356 0.681 0.598 80 2 0.33 1 0.33 1
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PHA 18 592 0.681 0.546 95 3 2.39 3 7.86 3
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3. Results
In this work, we have found a total of 41 species for the set of all the
sampling areas, belonging to 18 genera and 4 subfamilies. The most
diverse riverbank forest was ‘Puente de las Herrerías’ (PHE) with 21,
followed by ‘Sotos de la Albolafia’ (ALB) and ‘Villafranca de Córdoba’
with 20 species. Despite the fact that not always a legal protection
figure is related with high levels of diversity (Angulo et al., 2016), the
most diverse areas of our study were those provided with some legal
protection figure. The most abundant species (as for the number of
workers) were Pheidole pallidula (Nylander, 1849), Tetramorium semi-
laeve André, 1883, Lasius grandis Forel, 1909 and Plagiolepis pygmaea
(Latreille, 1798) in that order (Supplementary Material 2).
Significant correlations were obtained between the QBR index and
the Shannon diversity index (r = 0.748, p = 0.002), Evenness
(r = 0.711, p = 0.004) and species richness (r = 0.609, p = 0.021).
The Spearman correlations between the QBR index and the occu-
pied traps (OT) for each species (Table 3) were positively significant
(p ≤ 0.05) for species as Formica gerardi Bondroit, 1917, L. grandis,
Myrmica aloba Forel, 1909, Temnothorax mediterraneus Ward et al.,
2015, Temnothorax luteus (Forel, 1874), Temnothorax recedens (Ny-
lander, 1856) and Camponotus lateralis (Olivier, 1792). Finally, in the
case of Temnothorax pardoi (Tinaut, 1987), the Spearman correlation
was considerably higher than those of the other species. Our results
show that these species were present in those areas with a QBR index,
on average, significantly higher (Kruskal-Wallis tests: p > 0.05,
Table 3). On the other hand, C. lateralis, did not show any significant
difference (Kruskal-Wallis tests: p > 0.05, Table 3); and T. semilaeve
showed to be significantly negatively correlated with areas with higher
QBR index (Spearman: p < 0.05, Table 3), but no significant differ-
ences were observed in the means of the QBR index of areas with
presence vs. absence (Kruskal-Wallis test, Table 3).
The correlation between the disturbance variables and the occupied
traps for species and sampling area was also analysed using a PLS test. A
correlation was obtained between the coordinates proposed by the PLS
test for the Axis 1, very high (r = 0.956, p < 0.001). This test showed
that the two zones of Cazorla (PHE and PHA), were noticeably different
from the rest and could cause a spurious increase in the correlation.
Therefore, this analysis was repeated eliminating these two riverbank
forests, obtaining between the coordinates of both groups for Axis 1
also a high correlation (r = 0.871, p < 0.001).
The non-metric MDS test (stress = 0.114) was performed. As Fig. 2
shows, both distance variables (DNS and DNC) were highly correlated;
but there was no correlation between the distance variables and the
QBR index. Moreover, the disturbance variables showed to be strongly
correlated with the ant community of each grove (summarized in axis 1
and 2 of the analysis; Table 4). According to these results, the studied
groves can be divided in four main groups (Fig. 2): the first group is
composed by the groves of ‘Sierra de Cazorla’ (PHA and PHE), both sites
with a high QBR index and distant from the urban centres. The second
group, located above the previous one, is composed by ALB, IFA1, IFA2
and VRF. All these groves were areas with high QBR index, and they
were located near populated areas. The third and the four groups,
composed by DES, CHO, OVE, ALM, BAL1 and ROP, then PRO and
BAL2 respectively were characterized by medium–low QBR rates and
located at different distances from urban centres.
Finally, the results of PERMANOVA tests did not show any sig-
nificant differences (p > 0.05) between the variance of each of the
groups formed from the factorization of perturbance variables (Table 2,
pQBR = 0.003, pDNC = 0.006 and pDNS = 0.004). However, it
showed that the species assemblages differs significantly (p < 0.05) in
function of the values of each perturbance variables (pQBR = 0.231,
pDNC = 0.527 and pDNS = 0.527).
4. Discussion
The relationship between the conservation status of the riverbank
forests, measured through the QBR index, and the diversity of ants is
confirmed in this study. Moreover, our study also reaffirms the key role
of the ants as indicators of human disturbance in this habitat type, as
Table 3
Spp. vs Disturbance. The results of the Spearman correlation test are shown for QBR vs Occupied Traps, means of the values of the QBR index for the areas in which
the species are present and absent, Kruskal-Wallis for the comparison of the means by species. Values of p < 0.05 are underlined.
SPP Spearman Mean QBR Kruskal-Wallis
rS p Absence Presence H (1,14) p
Camponotus. lateralis (Olivier, 1792) 0.602 0.023 56.250 77.500 3.792 0.052
Formica gerardi Bondroit, 1917 0.606 0.022 60.000 97.500 4.853 0.028
Lasius grandis Forel, 1909 0.628 0.016 0.000 65.357
Myrmica aloba Forel, 1909 0.698 0.005 57.273 95.000 6.275 0.012
Temnothorax mediterraneus Ward et al., 2015 0.613 0.020 60.000 97.500 4.853 0.028
Temnothorax luteus (Forel, 1874) 0.611 0.020 60.000 97.500 4.853 0.028
Temnothorax pardoi (Tinaut, 1987) 0.854 <0.001 43.570 87.140 7.631 0.006
Temnothorax recedens (Nylander, 1856) 0.590 0.026 52.778 88.000 4.894 0.027
Temnothorax semilaeve André, 1883 −0.549 0.042 95.000 63.077 1.882 0.170
ALB     
ALM     
BAL1    
BAL2    
CHO     
DES     
IFA1    
IFA2    
OVE     PHA     
PHE     
PRO     
ROP     




mQBR= 97.5 ± 2.5
mQBR= 81.2 ± 3.1
mQBR= 72.5 ± 12.5














Fig. 2. Non-metric MDS for the set of sampling areas (similarity matrix based
on the Raup-Crick Coefficients calculated from the number of traps occupied)
and the perturbance variables. The points have been grouped by proximity in
the graph; mQBR of each group shows the mean ± SE of the QBR index of the
points included in the circle.
Table 4
Correlation of the perturbance variables (axis 1 and 2) in both NMDS tests
performed in all groves.
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well as in other different ecosystems (Andersen et al., 2002; Andersen
and Majer, 2004; Fisher et al., 2014; Trigos-Peral et al., 2020; Verdinelli
et al., 2017). Though most of the studied groves (with the exception of
those which are in the mountains, PHA and PHE) are surrounded by
cultivable areas, industrial or habitable river zones, we have found a
high species richness (Table 2). This result confirms the concept of
riverbank forests as refuge of biodiversity. Other authors found similar
results in fragmented fluvial forest established between farming areas
(Garcia-Martínez et al., 2015; Gray et al., 2015; Ordóñez-Urbano et al.,
2007).
The most common species found in our study, P. pallidula and T.
semilaeve, are both categorized as generalist-opportunist (Roig and
Espadaler, 2010). The second most abundant species, L. grandis and P.
pypmaea, show preferences by forest areas (Ordóñez-Urbano et al.,
2007). Additionally, at a same degree of disturbance, the different
studied groves showed differences in ant community composition,
which is linked to different environmental features. Thus, in the nat-
uralized groves (‘Sierra of Cazorla’ zones: PHA and PHE) we found
species linked to areas at high altitude (i.e. T. mediterraneus and T. lu-
teus), as well as species indicators of mature forests (i.e. Stenamma debile
(Foerster, 1850) and Lasius myops Forel, 1894). As an exception, ‘los
Sotos de la Abolafia’ (ALB), an area with an historical anthropic influ-
ence showed a moderately good QBR index despite its location within
the city itself, near the Guadalquivir River (see Table 1). This area
encompasses diversity values (Species richness, Shannon I. and Equit-
ability I.) that place it together to the groves of natural sites of ‘Sierra de
Cazorla’ (PHA and PHE) (Table 2). Despite some authors showed that a
legal protection figure does not guarantee a high diversity of the pro-
tected area diversity (Angulo et al., 2016), the relatively high values in
‘Sotos de la Albolafia’ might be correlated with the limitation of its
management (Carpintero et al., 2008; Ordóñez-Urbano et al., 2007)
after in 2001 the site was declared a Natural Monument, which fits with
other authors findings (Gray et al., 2016). For this reason, we consider
that the area could be an individual object of study.
Regarding the distance to the urban centre, the results differ de-
pending of the methodology used in the study. For instance, the ant
community showed to be strongly linked to the distance to the urban
centre (by multivariate test). Moreover, the diversity indexes did not
show to be connected with this index. These findings are in con-
cordance with previous publications, in which it is pointed out that
traditional measures of diversity (Species richness, Shannon indexes…)
are not optimal for detecting the effect of the disturbance of the en-
vironment on wildlife. Our results also suit with previous studies
(Cuautle et al., 2016; Miranda et al., 2017) which suggest that the use
of the relative abundance, as well as the presence/absence of either
individual species or groups of species, as a better alternative for the
evaluation of the disturbance level of an area.
Most of the works that measure distances to cores of anthropic
disturbance, consider urban ecosystem as sources of the propagation of
invasive/allochthonous species (Alston and Richardson, 2006; Fornwalt
et al., 2003; Timmins and Williams, 1991). In our study, Cardiocondyla
mauritanica Forel, 1890 (Wetterer, 2012) was the only allochthonous
species found in the sampled areas. Nevertheless, previous studies
found the invasive species Linepithema humile (Mayr, 1868) (McGlynn,
1999) in low density (Carpintero et al., 2008; Ordóñez-Urbano et al.,
2007) in some of our study areas (specifically ALB).
Our results also show that some species are correlated with the QBR
index (OT SPP vs QBR) and are usually present only on those forests
with high QBR index (QBR > 80). These are species such as T. pardoi,
T. recendens, T. luteus and T. mediterraneus (categorized within the
functional group of cryptic species; Roig & Espadaler 2010) and M.
aloba (categorized within the specialist of cold and shade habitats;
Trigos-Peral and Reyes-López, 2016). These species have particular
environmental requirements and are included within specialist groups,
which makes them indicators of environmental health and well con-
served habitats (Groc et al., 2017; Leal et al., 2012; Menke and Vachter,
2014; Roig and Espadaler, 2010). Additionally, T. luteus and T. medi-
terraneus were only found in the sampling zones located in the natural
park of ‘Sierras de Cazorla, Segura and Las Villas’, all of them groves
with high values of QBR index. Notwithstanding, to determine whether
these species are really environmental health indicators, future studies
with a higher number of sampling areas in this placement and different
levels of disturbance according QBR index are needed.
Finally, T. semilaeve showed an opposite trend and its presence in
traps decreased while increasing the QBR index value. However, at the
time of the comparison of the means no significant correlations were
found. The presence of this species in all the zones with the exception of
‘Puente del Hacha’ (PHA) is the most probable cause of an unbalance
data pool and undetected variation of its abundance by Kruskal-Wallis
test. Therefore, our results highlight the generalist nature of this species
and minimize the role of these species as a disturbance indicator.
It can be noticed areas which QBR index (QBR ≤ 20) indicates that
they are in a poor conservation status due to the human activities. For
example, the increasing of the disturbance of ‘Chopos’ is connected with
the overgrazing and the closeness to a crop of poplars. Moreover, the
increasing of the disturbance of ‘Almodovar’ is connected with the re-
moval of the woody layer and the presence of a sand and loose stone
quarry. Notwithstanding, our results show how despite the proximity to
the city and easy access, the natural monument of ‘Sotos de la Albolafia’
in the centre of the city of Córdoba has an acceptable value in terms of
its QBR index and an ant diversity value at the level of natural areas.
These findings suggest that the two previously mentioned areas
(‘Balneario 1’ and ‘Ovejas’, QBR between 21 and 40), among others
with a low QBR index, are required of protection measures (as for ex-
ample, the limitation or management of recreational use and livestock
management) to enhance their role as reservoirs of diversity.
Summarizing, this work prove the reliability of the QBR index for
the evaluation of the disturbance of natural areas by showing a strong
relationship between the ant diversity and this environmental state
index in the studied riverbank forests. It has been also found that for
these specific forests there is a group of ant species (T. pardoi, T. re-
cendens and M. aloba) which presence is linked to a high QBR index.
Likewise, the distance to the urban areas should be another factor to
consider for the estimation of the disturbance of these habitats type.
Moreover, our study also shows that, generally, the riparian forest
status depends on their state of management, use and grazing. Finally,
we want to emphasise that those areas of difficult access, low interest or
under legal protection have a greater conservation status.
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Bloque 2
Factores de sesgo en muestreos de 





¡Ay ho!. Blancanieves y los siete enanitos,1937.
“Cavar, cavar, cavar, cavar
en la mina quiero yo.
Cavar, cavar, cavar, cavar
No acabas nunca, no.”
El efecto digging-in en estudios de 
hormigas con trampas de caída: 
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Resumen
Las trampas de caída son uno de los sistemas de muestreo más 
usados para el estudio de las hormigas. Existen muchos tipos de trampas 
de caída y muchas maneras de usarlas. Las diferentes metodologías que 
pueden emplearse pueden introducir sesgos en los muestreos. Una de 
las posibles causas de sesgo puede ser el efecto digging-in, que produce 
un incremento transitorio de las capturas a causa de la colocación de la 
trampa, que termina remitiendo. 
En este estudio realizamos dos experimentos para comprobar 
las consecuencias del efecto digging-in en las hormigas de ecosistemas 
mediterráneos. El primer experimento se realizó en dos tipos distintos 
de hábitat: uno abierto (pastizal) y otro cerrado (con cobertura vegetal 
de matorral y árboles). El segundo experimento se realizó en un pastizal 
homogéneo donde se estudió el tiempo de prevalencia del efecto digging-
in, es decir el tiempo de duración del efecto desde la colocación de la 
trampa. 
Los resultados indican un incremento de las especies capturadas 
y diferencias en la composición (especies/abundancia) en las primeras 
24	 horas,	 que	 a	 las	 48	 horas	 desaparecen.	 Esto	 no	 descarta	 que	 ciertas	
especies a título individual se vean afectadas, incrementando sus capturas o 
disminuyendo. En cuanto a los tipos de hábitats, se encontró que afectaban 
a	la	composición	de	especies	de	hormigas,	pero	no	que	influyeran	sobre	el	
efecto digging-in, excepto para la especie Solenopsis latro.
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Abstract Pitfall traps are among the most common sampling methods used for the study of ants. There
are many types of traps and many possible ways of using them. The various methodologies may
introduce biases in sampling. One possible bias may be caused by the digging-in effect (DE),
resulting in higher catches of ants immediately after traps are set in the ground which subse-
quently decline. In this study, we performed two experiments to verify the consequences of the
DE for ants in a Mediterranean ecosystem. In the first experiment we distinguished between
two types of habitats: closed and open (i.e., with or without shrub or tree cover). The second
experiment was carried out in a homogeneous pasture where the time of prevalence of the DE
was verified, investigating the duration of the effect. The results indicate differences between
communities in the first 24 h after setting of the traps, which had disappeared after 48 h. This
does not dismiss the possibility of certain species being affected either positively (increase in
captures) or negatively (decrease). Changes in species composition, determining whether the DE
was manifested or not, differed among habitat types.
Introduction
Pitfall traps are containers with smooth walls, buried at
ground level, that usually contain a liquid that attracts
and/or preserves the individuals and prevents them from
escaping (Sheikh et al., 2018). Pitfall trapping is a method
of passive sampling for epigeous arthropod communities,
aimed at active taxa with large foraging areas (Halsall &
Wratten, 1988). It allows estimation of the activity and rel-
ative abundance of species in an easy and effective way
(Gotelli & Colwell, 2001; Prasifka et al., 2007; Sheikh et al.,
2018).
This sampling system is widely used for ants, but some
variables should be considered. The capture of different
species and the relative abundance of individuals may
change according to the characteristics of the pitfall traps
or to the sampling designs. For example, the use of baits or
preservatives, the matter, colour, and size of the contain-
ers, or the sampling period may attract or repel certain
species (Bestelmeyer et al., 2000).
In this work, we measure one element of bias, the so-
called digging-in effect (DE) (Joosse, 1965; Greenslade,
1973). This effect results from the disturbance caused
when placing the trap in the ground, due to the excavation
and consequent mixing of surrounding substrate, and it
seems to induce a temporary increase in the catches
(Greenslade, 1973). This effect has been described for a
number of taxa, such as Collembola (Querner & Bruckner,
2010), ants (Hymenoptera: Formicidae) (Greenslade,
1973), carabids and other Coleoptera (Digweed et al.,
1995; Schirmel et al., 2010) and spiders (Schirmel et al.,
2010).
Various hypotheses have been formulated to explain the
DE, such as a decrease in the number of subsequent cap-
tures due to the depletion of populations (Greenslade,
1973; Digweed et al., 1995), an increase in prey availability
deriving from stirring of the soil, which would attract indi-
viduals (Skvarla et al., 2014), the emission of CO2 resulting
from digging of the soil that may attract some inverte-
brates (Joosse & Kapteijn, 1968; Schirmel et al., 2010), or a
reduction of physical barriers, favouring the movement of
individuals through the excavated areas (Greenslade,
1973). Other studies suggest that the type of habitat or the
specific composition of the community under study may
influence the appearance of the DE (Joosse, 1965; Digweed
et al., 1995).*Correspondence: E-mail: Francisco.jimenez@uco.es
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To avoid or minimize this phenomenon, different mea-
sures have been recommended. They include, for example,
the use of drilling machines for digging a clean hole in the
soil with minimum perturbation, or to leave the traps
closed for a certain period of time before being opened to
allow soil settlement (Greenslade, 1973; Majer, 1978; Mor-
rison & Porter, 2003). Regarding the time needed to avoid
this effect, there is currently no consensus, with periods
ranging from 24 h to 7 weeks having been proposed (Bal-
linger et al., 2007; Underwood &Christian, 2009).
Despite being a well-studied phenomenon, recent stud-
ies have cast doubt on the existence of a generalized effect
in the particular case of ants (Schirmel et al., 2010; Lasmar
et al., 2017). This is probably because high ecological and
behavioural variability of this group causes that various
species respond in different ways. Some authors have even
found an increment in captures over time for the DE
(Alder & Silverman, 2005), an outcome opposite to the
one described by Greenslade (1973). It has also been pro-
posed that the DE is strongly influenced by the time that
the trap remains open: when traps are kept open for long
periods the DEmay be diluted (Schirmel et al., 2010).
Given the sometimes contradictory results, we under-
took the present study with the goal of determining how
theDE influenced in general the capture of ants, in relation
with the exposure time of the traps (24 vs. 48 h) and the
type of habitat. We also studied how the DE affected the
most abundant ant species.
Materials and methods
Study areas
The study zones are located in Rabanales Campus
(University of Cordoba, Spain) (Figure 1), and cover an
area of 60 ha. The climate is Continental Mediterranean
with Atlantic influences (source: State Meteorological
Agency, Aemet.es). Meteorological data for the study per-
iod: temperature average 29°C, average maximum 37 °C,
average minimum 20 °C; 0 mm of rainfall during sam-
pling days (weather station of Central Research Support
Service, Rabanales Campus).
Experimental designs
Traps consisted of 150-ml translucent plastic cups (5.7 cm
upper diameter, 5 cm base diameter, 7.3 cm deep; ref.
409702, Deltalab, Rubı, Spain). They were set at ground
level and flush with the soil surface. According to the
experiment, some of the traps were installed directly in the
hole of the ground and others were placed inside buried
hollow PVC tubes (Figure 2A). These tubes prevented the
collapse of the holes with soil when the traps were
removed, so the DE was avoided when they were replaced
by other traps. To activate the traps, they were opened and
filled with a killing agent (30–35 ml of a 1% detergent
solution in water). The time that elapsed between the set-
ting of the traps in the field and their activation, as well as
Figure 1 Location of the study areas.
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the time that they remained active, varied according to the
experiment.
In both experimental designs there were two types of
trap: traps subjected to possible DE (D) and control traps
(C). D traps were activated immediately after placing them
in the ground. C traps were placed in the ground a certain
time before their activation so that the ants were not influ-
enced by the DE. After collecting the traps, all ants were
extracted and stored in 96° alcohol. All specimens were
identified to the species level and counted.
Experiment 1
This experiment was carried out in a field research area of
Rabanales Campus (37.917742°N, 4.714060°W; see the
detailed description in Luque & Reyes Lopez, 2007). It was
intended to determine whether there were differences
between the ants captured in pitfall traps due to a DE, and
at the same time to assess whether the type of habitat inter-
acted in any way with this effect.
Treatment habitat type. Two types of habitat were
analysed: closed and open. The open habitats had just an
herbaceous cover (Figure 2B). The closed habitats had
woody vegetation cover of various Mediterranean species
of shrubs and trees of >4 m high that provided both
shade and a layer of litter (Figure 2C). For both types of
habitat two linear transects of pitfall traps were set. Each
transect consisted of five traps, with 1.5-m distance
between two neighbouring traps. Three repetitions of this
experiment were carried out, in May, June, and September
of 2018, making a total of 60 traps.
Treatment digging-in effect. Each trap transect consisted
of two groups of traps. The D traps (subjected to the DE)
were set in the field and immediately activated, whereas
control traps (C) were set 6 months before they were
activated. These last traps were placed inside PVC tubes
(Figure 2A). Traps C and D were alternately arranged in
both types of habitat, as DCDCD for the first transect and
Figure 2 (A) Cutaway diagram of the
pitfall traps. The one on the left is placed
directly in a hole in the ground, the one on
the right inside a buried PVC tube. (B, C)
Habitat type in experiment 1, with a
transect of five pitfall traps in (B) open and
(C) closed areas. The arrows point to the
first traps. The detailed photographs show
a buried trap and its lid. (D) Scheme of
trap placement in experiment 2. The 24 h
traps were set inside PVC tubes buried in
the soil. Control traps were set 4 days
before they were activated (opened and
filled with 30 ml of a 1% detergent
solution). The traps to analyse the digging-
in effect were activated immediately after
setting them in the field. [Colour figure
can be viewed at wileyonlinelibrary.com].
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CDCDC for the second. C and D traps were activated at
the same time and remained 48 h in the field before being
collected.
Experiment 2
The aim of experiment 2 was to assess not only the influ-
ence of the DE on ants but also to investigate if this effect
changed over time. It was carried out in a pasture close to
the previous research area (37.915587°N, 4.715358°W).
Four parallel transects were set, each with 10 pitfall traps,
and with consecutive traps 2 m apart (Figure 2D). These
traps had two combined and balanced treatments (for each
treatment there was an equivalent number of traps).
Treatment day effect. To evaluate whether there were
changes in the DE as time passed, three sets of traps were
used: 48 h traps that were directly placed in a hole in the
ground and were active for 48 continuous hours in the
field; 1st day 24 h traps that were set at the same moment
as the previous ones and that were replaced for other traps
24 h later (2nd day 24 h traps, third set of traps), making a
total of 60 traps. The 24 h traps were placed inside a PVC
tube (Figure 2A).
Treatment digging-in effect. As for the first experiment,
half of the traps were C and the other half D for each of the
previous set of traps. C traps were placed in the field
4 days before their activation (for 48 h and 1st day 24 h
Table 1 GLM analysis of experiment 1: number of workers per ant species, treatment [C, control traps; D, digging-in effect (DE) traps],




All totalC D C D DE Habitat Interaction
Aphaenogaster gibbosa 82 86 21 58 247 0.32 0.21 0.57
Pheidole pallidula 0 0 76 207 283 0.18 <0.0001 0.37
Plagiolepis pygmaea 5 7 75 153 240 0.85 0.0001 0.89
Tetramorium forte 200 0 0 0 200 - - -
Plagiolepis schmitzii 68 76 23 30 197 0.76 0.099 0.90
Cataglyphis velox 55 47 4 0 106 0.68 <0.0001 0.84
Tapinoma nigerrimun 19 26 39 21 105 0.93 0.27 0.94
Temnothorax racovitzai 0 0 35 37 72 0.89 0.0002 0.78
Solenopsis latro 0 0 9 61 70 0.0006 <0.0001 0.0032
Aphaenogaster senilis 24 35 0 3 62 - - -
Crematogaster auberti 13 19 8 5 45 - - -
Camponotus barbaricus 12 1 17 10 40 - - -
Messor barbarus 8 27 2 1 38 - - -
Cataglyphis rosenhaueri 21 12 0 0 33 - - -
Camponotus micans 25 0 0 0 25 - - -
Tetramorium semilaeve 2 1 2 13 18 - - -
Temnothorax alfacarensis 0 1 4 5 10 - - -
Temnothorax tyndalei 1 2 0 0 3 - - -
Total 535 340 315 604 1794 0.59 0.82 0.78
Based on ln(nw + 1) transformed worker numbers.
Figure 3 Experiment 1. Mean ( SD) number of species per trap
for each of the digging-in effect (DE) treatments (digging-in vs.
control) and both types of habitats [open (white dots) and closed
(black squares)]. Means capped with different letters are
significantly different (HSD test with unequal sample sizes:
P<0.05).
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traps) and D traps, as always, were activated just after their
placement. Both C and D traps were simultaneously
activated for 48 h and 1st day 24 h traps.
Data analysis
For both experiments, we performed ANCOVA tests (GLM
with covariant) to compare the number of species per trap
(nTaxa) and treatments. In order to standardize the data,
they were ln (x) or ln (x + 1) transformed before the analy-
sis. To eliminate the sample effect – that is, the increase in
the number of species with the increment in the number of
captured individuals – the data were weighted by the covari-
ate number of workers (nw). Previously, the suitability of
the covariate nw was checked, calculating its correlation
with the variable nTaxa. The results of these correlations
and the significance of the covariates for every case are pro-
vided in Table S1. In the models for which they were
required, we performed post-hoc analyses – honestly signifi-
cant difference (HSD) test with unequal sample sizes and
Duncan analysis – to detect differences between groups.
The DE was evaluated for each of the most abundant
species, with GLM tests. The number of workers of each
species were normalized with the natural logarithm [ln
(nw) or ln(nw + 1), depending on the data]. Species that
appeared only in one or two traps were excluded, because
their abundance was probably biased due to the proximity
of a trap to nests.
Finally, we compared the composition of the commu-
nity using presence/absence of species per pitfall trap, by
means of multivariate two-way PERMANOVA analysis.
The Bray Curtis distance matrix and 9999 permutations
were calculated, with the statistical package PAST v.3.20
(Hammer et al., 2001). All graphs and analyses except the
PERMANOVA were performed with STATISTICA v.8.0
(StatSoft, Tulsa, OK, USA).
Results
A total of 5 160 workers of 18 species were collected with
1 794 workers and 18 species in experiment 1 and 3 366
workers and 16 species in experiment 2.
Experiment 1
Closed habitats had a smaller number of species than the
open ones (ANCOVA, habitat effect: F1,55 = 9.0294,
P = 0.0040) (Table 1). No significant differences consider-
ing all the species were found regarding the DE
(P = 0.029) or the interaction between factors (P = 0.87).
However, the DE reduced the differences between habitats
(D vs. C) (Figure 3).
Table 2 Experiment 2: number of workers per ant species, treatment (C, control traps; D, digging-in effect traps) and trap replacement
effect [1st vs. 2nd day traps, pooled data (24 + 24), or without replacement (48 h)]
Species




D C D C D C D C
Aphaenogaster gibbosa 341 51 45 26 386 77 476 100
Aphaenogaster senilis 81 30 22 10 103 40 47 18
Camponotus barbaricus 6 12 8 9 14 21 39 15
Camponotu ssp. 1 16 0 1 1 17 0 1
Cataglyphis velox 0 0 1 2 1 2 3 0
Crematogaster auberti 0 2 0 1 0 3 0 3
Messor barbarus 134 1 0 1 134 2 31 2
Pheidole pallidula 136 4 1 2 137 6 3 140
Plagiolepis pygmaea 22 15 7 13 29 28 70 63
Plagiolepis schmitzii 18 2 11 2 29 4 41 28
Solenopsis latro 1 0 0 0 1 0 2 1
Tapinoma nigerrimun 2 0 0 0 2 0 0 0
Temnothorax alfacarensis 0 0 0 0 0 0 0 12
Temnothorax racovitzai 29 4 9 1 38 5 48 51
Temnothorax tyndalei 1 0 0 0 1 0 0 0
Tetramorium semilaeve 3 0 0 1 3 1 2 0
Total no. workers 775 137 104 69 879 206 762 434
Total no. taxa 13 10 8 12 15 13 11 12
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Delving into how the DE and habitat type affected each
individual taxon (Table 1), the only one displaying signifi-
cant differences was Solenopsis latro Forel (DE:
F1,58 = 6.9921, P = 0.011). This species was only found in
closed habitats (Table 1).
Comparing the composition of the community (i.e., the
number of pitfall traps occupied by each species) bymeans
of a two-way PERMANOVA, a marginally significant dif-
ference due to the DE (P = 0.055) was found, and a clear
effect of habitat (F1,58 = 36.2560, P = 0.0001). The inter-
action effect was also marginally significant (P = 0.057),
which suggests that the DE may vary depending on the
type of habitat.
When the PERMANOVA was repeated without consid-
ering S. latro, the only species significantly affected by the
DE, the differences between open and closed habitats for
DE and the interaction (DE*habitat) disappeared
(P = 0.56 and 0.89, respectively).
Experiment 2
Differences in the DE between the first and second
days. The number of species captured (Table 2) as time
elapsed after the setting of the trap (day: first vs. second
24 h) was influenced by the DE (ANCOVA:
F1,36 = 4.3828, P = 0.043) and the day effect
(F1,36 = 8.2782, P = 0.0067), but not by their interaction
(P = 0.24). In addition, the number of species captured in
the first day by the D traps was significantly higher than by
the other groups of traps (Figure 4A).
A GLM analysis shows the differences in abundance of
workers for each type of trap according to ‘day’ and ‘DE’
for the most abundant species (nw>80) (Table 3). Two
species were clearly affected by the DE, Temnothorax
racovitzai (Bondroit) and Plagiolepis schmitzii Forel (first
or second days). Only the Aphaenogaster species were
affected by ‘day’; there was an increment in catches in traps
D for the first day (Figure 5).
A two-way PERMANOVA test comparing the composi-
tion of ant communities indicated differences due to the
DE (F1,39 = 1.8355, P = 0.043), but not by day (P = 0.28)
nor by their interaction (P = 0.74). To assess whether the
DE detected in the PERMANOVA was due to the compo-
sition of the community in general or just by P. schmitzii
and T. racovitzai, we repeated the PERMANOVA exclud-
ing these species, with the consequence that the DE disap-
peared (P = 0.97).
Figure 4 Experiment 2. Mean ( SD) number of species per trap
for each of the digging-in effect (DE) treatments (digging-in vs.
control) and (A) day [1st (white dots) vs. 2nd (black squares) day
traps] or (B) trap replacement effect (TRE) [24 + 24 h (white
dots) vs. 48 h (black squares) traps]. Means capped with different
letters are significantly different (Duncan analysis: P<0.05).
Table 3 Experiment 2: results of GLM analysis (P values) per spe-
cies in 24 h traps with regard to the day (1st vs. 2nd day), digging-
in effect (DE), and their interaction (day*DE), and in 48 h traps




Day DE Day*DE DE
Aphaenogaster gibbosa 0.044 0.13 0.17 0.35
Pheidole pallidula 0.39 0.60 0.50 0.39
Aphaenogaster senilis 0.043 0.15 0.42 0.22
Plagiolepis pygmaea 0.35 0.94 0.48 0.89
Messor barbarus 0.27 0.41 0.27 0.33
Temnothorax racovitzai 0.20 0.036 0.58 0.96
Plagiolepis schmitzii 0.79 0.031 0.69 0.46
Camponotus barbaricus 0.79 0.46 0.57 0.47
Total species 0.14 0.26 0.42 0.70
Based on ln(nw + 1) transformed worker numbers.
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The digging-in effect in 48 h traps. In the 48 h traps
without replacement no influence of DE on nTaxa was
found (ANCOVA: P = 0.76) [Figure 4B, variable TRE
(trap replacement effect) 48 h]. The GLM analysis of the
most abundant species (nw>80) also found no significant
influence of the DE on the abundance of workers per trap
(C or D traps), nor were there differences in the
composition of the community due to the DE (one-way
PERMANOVA: P = 0.24).
Differences in the digging-in effect in 48 h traps vs. traps with
replacement at 24 h: trap replacement effect (TRE). An
ANCOVA to compare the nTaxa for pooled data of
1st day 24 h traps + 2nd day 24 h traps vs. 48 h traps (so,
sampling period in both cases 48 h) indicated neither an
effect of the DE (P = 0.15) nor of TRE (24 + 24 h vs.
48 h) (P = 0.76), or their interaction (P = 0.072)
(Figure 4B). A GLM showed how the TRE and the DE
influenced the abundance of workers per trap for those
species with more than 80 workers (Table 3); the TRE and
the DE did not significantly affect any species.
As in previous cases, with a two-way PERMANOVA we
checked how the TRE and the DE affected the community
composition (presence/absence of species per pitfall traps).
There were no significant differences due to the DE
(P = 0.33), the TRE (1st day 24 h traps + 2nd day 24 h
traps vs. 48 h traps; P = 0.066), or their interaction
(P = 0.16).
Discussion
When an experimental design is planned we need to be
aware that the sampling methodology (what to measure
and in what way) may affect the results to a great extent
(Krebs, 1999; Agosti et al., 2000; Sheikh et al., 2018). The
present study demonstrates that, when investigating ant
communities, it is necessary to consider the DE.
In Experiment 1, we tested how the DE influenced the
catches of ants, depending on the type of habitat. Green-
slade (1973) found – in three types of habitat in southern
Australia (open forest, sand dunes and open grassy wood-
lands) – that in general the DE induced high catches
immediately after the traps were established, and subse-
quently the effect declined. In our case, we found no global
response to the DE in the number of captured species;
however, we found marginal differences when we analysed
the community composition, which disappeared after
elimination of the species (i.e., S. latro) whose capture was
affected by the DE. Thus, the community as a whole
seemed to display some sensitivity to the DE, but this was
largely determined by the presence of particular species.
Figure 5 Experiment 2. Mean ( SD) number [ln(nw + 1) or
ln(nw)] of (A)Aphaenogaster gibbosa, (B)Aphaenogaster senilis,
and (C) Aphaenogaster spp. workers (nw = no. workers) for each
of the digging-in effect treatments (digging-in vs. control) and
day (1st vs. 2nd day traps). Means within a panel capped with
different letters are significantly different (Duncan analysis:
P<0.05).
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Type of habitat, open vs. closed, had a significant effect
on the ant communities in control traps, as expected – the
influence of vegetative cover on ant fauna is well estab-
lished (Greenslade & Greenslade, 1977; Andersen, 2018).
However, the effect of habitat type disappeared when the
DE was considered. For open habitats we found that the
influence of the DE was different from the results of
Greenslade (1973), as it induced fewer captures immedi-
ately after setting the traps. Similar results were found by
Lasmar et al. (2017) for arboreal ants, with an increase in
abundance of workers and number of species sometime
after had the pitfall traps were installed. The authors com-
mented that this may be caused by familiarization with the
traps after the ants had initially avoided the foreign
objects.
Although globally the community displayed a decrease
in the number of captured species in open habitats, there
were differences in the way habitat affected individual spe-
cies. Two groups could be established, one mainly with
species typical of warm and/or open habitats, such as
C. velox or P. schmitzii, and the other with species typical
of closed habitats (species that prefer the shade or a litter
layer, and/or that require a relatively high degree of
humidity), such as Solenopsis spp. or T. racovitzai. In gen-
eral, the species found in this study are common in
Mediterranean environments and various reports describe
their preferred habitats based on variables, such as thermal
tolerance, certain food resources or the presence of domi-
nant species (Ord�o~nez-Urbano et al., 2007; Luque & Reyes
L�opez, 2007; Arnan et al., 2012). The only species signifi-
cantly affected by the DE in experiment 1 was S. latro.
These ants were not found in open habitats; besides, they
move and forage primarily underground or in leaf litter, so
they are hardly found on the soil surface (Ohyama et al.,
2018). This behaviour may also explain that 109 more
workers of S. latrowere found in traps subjected to the DE
than in control traps – when the traps are set the soil and
litter are stirred up and galleries of the nests may get bro-
ken, forcing these usually subterranean ants towards the
surface, disoriented, where they may fall more easily into
pitfall traps.
Does the DE change as time elapses after the setting of
the trap? Higher numbers of species and/or workers
immediately after the trap is set, could be caused by, for
instance, destruction of nest galleries, exploration of a new
feature of the habitat, coincidence of the position of the
traps with recruitment trails, depletion of populations
with time (Greenslade, 1973), or attraction to carbon diox-
ide release resulting from soil disturbances, as has been
noticed for other taxa of insects (Joosse & Kapteijn, 1968).
On the other hand, higher diversity of species and/or
abundance of ants sometime after the setting of the traps
may be due to familiarization, as previously mentioned
(Lasmar et al., 2017). In our experiment 2, on average two
more species were captured per trap in the first day. But
this DE disappeared after this first day: when comparing
the traps that remained active for 48 consecutive hours
with the sum of the ones that remained active for day and
were then replaced with others for another 24 h, there
were no significant differences between control and treat-
ment traps, neither in the number of species nor in the
general composition of the community. Hence, to avoid
the possible bias of the DE it would suffice to keep the
traps active in the field for longer than 24 h or to set the
traps sometime before activating them, as Greenslade
(1973) also suggested.
As found before, the community as a whole was sensi-
tive to the DE, but this community effect was related to the
presence of a few particular species, that is, T. racovitzai,
P. schmitzii and Aphaenogaster spp. Although the
responses of these species differ somewhat, T. racovitzai
and P. schmitzii were sensitive to the DE on the first and
second days, whereas the Aphaenogaster spp. had a quick
response on day on the first day that disappeared on the
second day. Aphaenogaster senilisMayr is an opportunistic
species that is able to adjust its diet according to the
resources of the area (Caut et al., 2013). This characteristic
may help exploit dynamic resources and may explain the
higher number of captures in the first few hours after set-
ting the traps when environmental disturbances are most
fresh.
In conclusion, there is no evidence that the DE influ-
ences ant communities in a general way. Depending on the
type of habitat, there will be a particular species composi-
tion that will determine whether the DE occurs or not, and
whether it affects the whole community or just some spe-
cies. In addition, the DE, in most of the species analysed,
appeared during the first 24 h of sampling and then disap-
peared. To avoid this bias a sampling time greater than or
equal to 48 h should be considered.
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Fe de erratas
En	la	 línea	5,	párrafo	2,	del	apartado	de	Resultados,	página	145	
de la tesis (910 del artículo). donde dice “(P = 0.029)” debería decir “(P = 
0.29)”. Se ha enviado una carta al editor de la revista para subsanar el error.
Bloque 2
Capítulo 5
Efecto de la abertura y la profundidad 
de las trampas de caída como factor 
de sesgo en muestreos de hormigas 
(Hymenoptera: Formicidae).
Dante Alighieri
La divina comedia, 1321.
“Cuando alcanzamos los profundos fosos, 
que cierran esta tierra desolada, 
creí de fierro sus muros poderosos.”

5.1 Efecto del tamaño de la trampa de caída sobre 
la captura de hormigas: riqueza y abundancia 
de especies y relación con el tamaño de los 
individuos.
Resumen
Las trampas de caída son uno de los sistemas de muestreo más 
comúnmente usados para los estudios de hormigas. Esto conlleva que 
se	 apliquen	numerosas	modificaciones	 respecto	 al	material,	 la	 forma,	 el	
tamaño, cebos, killing agent,	 entre	 otros.	 Estas	 modificaciones	 pueden	
constituir posibles factores de sesgo en la captura de las diferentes 
especies, de forma que los resultados de distintos estudios pueden no ser 
comparables. En este trabajo estudiamos la relación entre el tamaño de la 
boca de la trampa y su profundidad, con el número de especies, el número 
de obreras capturadas y la composición de las muestras de hormigas.
Nuestros	 resultados	 confirman	 una	 relación	 entre	 el	 número	 de	
obreras y especies capturadas con boca de la trampa. Por otro lado, no 
encontramos relación aparente con la profundidad, aunque este resultado 
podría estar enmascarado por el tamaño de la boca de la trampa, por 
lo que creemos que este factor ha de ser estudiado desde otro enfoque. 
Además, encontramos que el efecto del tipo de trampa puede afectar a 
los ensamblajes de especies capturadas. Esto sugiere que los experimentos 
realizados en la misma área de muestreo, pero con distintos tipos de 
trampa, pueden arrojar como resultado diferencias de composición de las 





- Pág. 149 -




- Pág. 151 -
Abstract
Pitfall traps are among the most common sampling methods used 









depth,	 though	certain	findings	 indicate	 that	 this	 latter	bias	 factor	 should	
be	 studied	 further.	Besides	 the	 effect	 of	 the	 type	of	 trap	 on	 the	 number	
of	workers	and	species,	we	also	found	that	it	can	affect	the	assemblages	
of captured species, suggesting that experiments carried out in the same 
area	but	with	different	types	of	traps	might	yield	different	results.	Finally,	
classifying	 the	different	 species	by	 size,	we	were	able	 to	verify	 that	 the	
number	 of	 larger	 sizes	 workers	 captured	 (body	 size	 >	 4.50	 mm),	 was	
proportional to the aperture size and volume of the trap.
Keywords:	 sampling	 methodology,	 depth,	 aperture,	 bias	 factors,	 ants,	
pitfall trap
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their activity rhythms (Woodcock, 2005).	They	are	considered	an	effective	
sampling system for ant communities (Hymenoptera: Formicidae) in 
different	 habitats	 (Greenslade	 and	 Greenslade,	 1977;	 Borgelt	 and	 New,	
2006; Gotelli et al., 2011; Luque et al., 2015). In general, these devices 
consist of a container, usually made of plastic, in the shape of a cup that is 
buried	at	ground	level	to	make	it	easier	for	workers	to	fall	into	them	while	
foraging (Skvarla et al.,	2014).
Due	 to	 their	widespread	use,	numerous	modifications	have	been	
implemented in features such as the material, shape, size, baits and killing 




used	and	not	due	 to	 real	differences	between	 the	 communities	 sampled.	
Authors such as Hohbein	 and	 Conway	 (2018) have recommended the 
standardisation of capture methods, to make it easier to compare the results 
of distinct studies. To do this, the possible bias factors that may or may not 
cause a deviation in the catch of species and individuals should be taken 
into consideration. 
Among	 the	different	bias	 factors	 studied,	 the	one	 that	varies	 the	
most throughout the literature is the aperture size of the trap (Luff,	1975;	
Abensperg‐Traun	and	Steven,	1995;	Work	et al., 2002; Koivula et al., 2003; 
Borgelt	 and	New,	 2005).	Usually,	 this	 is	 defined	 as	 the	 diameter	 of	 the	
aperture of the trap, although authors such as Luff	(1975) have proposed 
the use of the perimeter, because even though most traps used are circular 
there	may	be	researchers	who	use	other	shapes,	making	comparisons	more	
difficult.	Thus,	it	might	be	more	convenient	to	use	the	perimeter	of	the	trap	
instead of the diameter.
In the published literature, there is a certain consensus regarding 
the	effects	that	the	trap	aperture	may	provoke;	for	instance,	as	the	diameter	
increases more species and individuals are caught (Luff,	1975;	Abensperg‐
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Traun and Steven, 1995; Koivula et al.,	 2003;	Borgelt	 and	New,	2005). 
Beside the number of species and individuals, numerous studies have 
registered	a	difference	in	the	body	size	of	the	captured	species	according	




the	same	way,	Abensperg‐Traun	and	Steven	(1995) found that most larger 
ants	(>10	mm)	are	only	captured	by	larger	traps.	Thus,	it	seems	that	the	
trap size can condition the frequency of captures based on the size of the 
species.
In general, almost all studies are in favour of the use of small traps 
(4-6	cm	in	diameter).	In	support	of	this,	numerous	authors	have	stated	that,	
by	standardising	the	catches	(catches/perimeter),	smaller	traps	show	a	more	
efficient	capture	of	 individuals	per	unit	of	perimeter	 (Work et al., 2002; 
Borgelt	and	New,	2005).	Furthermore,	with	smaller	traps	the	disturbance	
caused	when	placing	the	trap	in	the	ground,	due	to	the	excavation,	is	reduced	
(Greenslade, 1973; Majer, 1978). Some studies have indicated that, above 
a certain trap size, the probability of capturing non-target species increases 
(Brennan et al., 1999; Work et al., 2002) and the trap itself becomes less 
manageable:	more	difficult	to	transport,	to	place,	to	clean,	etc.	
Another less studied factor is the depth of the trap (Brown	 and	
Matthews,	 2016),	 with	 only	 three	 studies	 addressing	 it.	 Pendola and 
New	(2007) determined that depth is not a factor that causes a variation 
in the number of captured species; nevertheless, deeper traps, like those 
with	larger	diameters,	can	increase	the	probability	of	capturing	non-target	
species. Furthermore, for the particular case of spiders, Santos, Cabanas, 
and Pereira (2007),	in	a	study	with	dry	traps,	affirmed	that	shallower	traps	
might	 lead	to	the	escape	of	some	individuals;	hence,	 in	more-superficial	
pitfall	 traps,	 fewer	 individuals	 are	 captured.	 In	 the	 same	vein,	 Jiménez‐
Carmona et al. (2020) defended that even though the total number of 
species	captured	is	not	affected	by	depth,	an	increase	with	depth	in	the	mean	
number	of	captured	species	per	 trap	 is	noticeable,	as	well	as	differences	
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common characteristics (material, colour, shape, manufacturer), only 
the	diameter	and	depth	differed.	In	this	way,	we	intended	to	confirm	the	
hypotheses	 already	 described	 regarding	 the	 effects	 of	 the	 diameter	 and	
depth of pitfall traps.
Materials and methods
Study site
This	 study	 was	 carried	 out	 in	 seven	 different	 areas	 within	 the	
Rabanales	University	Campus	 (Cordoba,	Spain)	 (Figure	 1)	 that	 differed	
in their vegetation and land use (Table 1). The climate of the study sites 






Station of the Olive Germplasm Bank of the Rabanales Campus, UCO and 
IAS-CSIC).
Table 1. General information of the sampling areas.
Sampling Period Code Place Type Coordinates Transects Traps
23-25/07/18 A Colony of San José (Houses) Abandoned garden 37.917044°	N,	4.714299°	W 2 16
23-25/07/18 B Colony of San José (Experimental area) Grassland
37.917728° N, 
4.713962°	W 2 16
23-25/07/18 C Colony of San José (Abandoned pool) Eucalyptus copse
37.917868° N, 
4.714523°	W 2 16
23-25/07/18 D Grassland (in front of C. San José) Grassland
37.915449°	N,	
4.715010°	W 2 16
23-25/07/18 E Athletics tracks Eucalyptus copse 37.913222° N, 4.724975°	W 2 16
16-18/04/19 F Lucano University Residence Eucalyptus copse 37.914216°	N,	4.723621°	W 5 40
15-17/04/19 G University Forest Plantation of native trees 37.915634°	N,	4.723868°	W 3 24
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Figure 1. Location map of the study areas.
Experimental design
Sampling	was	performed	with	pitfall	traps	that	were	placed	using	
a	 small	mattock.	The	 traps	were	 buried	with	 their	 tops	flush	 to	 the	 soil	
surface	and	formed	transects.	Four	different	types	of	trap	were	used,	which	
differed	 in	 size	 (aperture,	 depth	 and	 volume),	 but	 the	 type	 of	 container	
remained	 the	 same	 (shape,	 colour	and	material)	 (Table	2).	The	different	
traps	were	placed	 in	order	of	decreasing	volume:	Big	 (B),	Medium-Tall	
(MT),	Medium-Short	(MS)	and	Small	(S).	This	trap	series	was	set	up	twice	
in each transect (BT, MTT, MST, ST, BT, MTT, MST, ST). Therefore, 
each	transect	consisted	of	8	pitfall	traps,	with	4	m	between	each	one.	Each	
sampling area had a minimum of 2 transects and a maximum of 5 (Table 1). 
Table 2. Dimensions	and	names	of	the	containers	used	as	pitfall	traps.	All	were	the	same	in	
terms	of	material	and	composition,	and	all	were	manufactured	by	Deltalab	S.L.









Big BT 86 270 93 500 202821
Medium-Tall MTT 54 170 100 250 202802
Medium-Short MST 51 160 62 90 202809
Small ST 25 79 53 30 202811
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The	 relationship	 between	 the	 body	 size	 of	 each	 species	 and	 its	




of Arnan, Cerdá and Retana (2015) and Catarineu Guillén (2019).
Statistical analysis
For	 each	 recovered	 trap,	 the	 total	 number	 of	 workers	 was	
accounted	by	species,	and	a	table	of	the	number	of	workers	captured	(NW)	
was	produced	 for	 each	 type	of	 trap.	To	corroborate	possible	differences	
in	 the	 mean	 number	 of	 captured	 species	 (S),	 a	 two-way	ANOVA	 was	
carried	out	with	each	type	of	trap,	the	factors	used	being:	zone	and	type	
of	trap.	Subsequently,	a	post-hoc	Newman-Keuls	analysis	was	performed	






captured per trap,	 a	 post-hoc	 Newman-Keuls	 test	 was	 carried	 out	 to	
determine	the	significance	of	the	differences	between	the	types	of	trap.	




zone,	 perimeter	 and	 depth,	 to	 check	 how	 they	 affect	 the	mean	 value	 of	
S.	The	 perimeter	was	 calculated	 from	 the	 known	diameter	 of	 the	 trap’s	
aperture provided by the manufacturer (Table 2).
To	 corroborate	 the	 differences	 in	 the	 structure	 of	 the	 captured	
ant assemblages (the relative abundances of the species) according to the 
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type	of	trap,	a	PERMANOVA	was	performed	with	the	matrix	of	the	NW	
captured per trap versus the zone and type of trap. Bray-Curtis distances 
were	applied,	with	9999	permutations.
A	contingency	table	was	produced	with	the	total	number	of	workers	




All	analyses	were	performed	with	R	v3.6.0	(R Core Team 2020). 
The	 ANOVA	 tests	 were	 calculated	 with	 the	 ‘aov’	 function,	 and	 the	
PERMANOVA test using the ‘adonis’ function of the ‘vegan’ package 
(Oksanen et al. 2019).	 All	 graphics	 were	 produced	 with	 the	 function	
‘ggplot’ of the package ‘ggplot2’(Wickham 2016).
Results
A	 total	 of	 5	 252	 workers	 from	 20	 different	 species,	 belonging	
to	12	genera,	were	registered	after	 the	cleaning	and	 identification	of	 the	




unit	 of	 perimeter	 shows	 that	 the	 smaller	 traps	were	more	 efficient	 than	
the	 larger	 traps	 (Table	3:	S/Perimeter).	The	 results	 of	 the	first	ANOVA,	
where	 the	 number	 of	workers	 per	 species	 and	 trap	 versus	 the	 zone	 and	
type	 of	 trap	were	 compared,	 show	 significant	 values	 (p	 <	 0.05)	 for	 the	







the	 number	 of	 captured	workers	 for	 the	most	 abundant	 species	 (NW	>	
100),	 it	 was	 observed	 (Table	 4)	 that	 almost	 every	 species	was	 affected	
by	the	zone	effect	(p	<	0.05),	except	Pheidole pallidula	(Nylander,	1849)	
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BT MTT  MST ST Total WS Group
Aphaenogaster gibosa 358 41.80% 243 28.40% 135 15.80% 121 14.10% 857 7 4.9 Large
Aphaenogaster senilis 100 45.50% 58 26.40% 48 21.80% 14 6.40% 220 7 7 Large
Camponotus barbaricus 311 51.50% 122 20.20% 128 21.20% 43 7.10% 604 7 8.5 Large
Camponotus sp. 0 0% 16 100% 0 0% 0 0% 16 3 6 Large
Cataglyphis rosenhaueri 9 11.40% 53 67.10% 17 21.50% 0 0% 79 2 8.3 Large
Cataglyphis velox 20 29.90% 34 50.70% 12 17.90% 1 1.50% 67 4 3.4 Medium
Crematogaster auberti 290 31.70% 249 27.20% 147 16% 230 25.10% 916 5 4.05 Medium
Crematogaster scutellaris 5 14.30% 22 62.90% 1 2.90% 7 20% 35 3 3.5 Medium
Lasius grandis 0 0% 1 100% 0 0% 0 0% 1 1 7.9 Large
Messor barbarus 4 8.30% 24 50% 19 39.60% 1 2.10% 48 5 3.2 Medium
Pheidole pallidula 246 27.10% 64 7% 227 25% 371 40.90% 908 6 1.6 Small
Plagiolepis pygmaea 140 25.90% 209 38.60% 115 21.30% 77 14.20% 541 7 2.1 Small
Plagiolepis schmitzii 55 28.50% 53 27.50% 65 33.70% 20 10.40% 193 5 1.85 Small
Solenopsis sp. 15 34.10% 7 15.90% 18 40.90% 4 9.10% 44 6 4 Medium
Tapinoma nigerrium cf. 67 16.70% 283 70.60% 36 9% 15 3.70% 401 6 2.6 Small
Temnothorax alfacarensis 2 10% 7 35% 9 45% 2 10% 20 2 2.55 Small
Temnothorax racovitzai 53 29.60% 34 19% 27 15.10% 65 36.30% 179 6 2.7 Medium
Temnothorax recedens 0 0% 1 100% 0 0% 0 0% 1 1 2.55 Small
Temnothorax tyndalei 0 0% 1 14.30% 6 85.70% 0 0% 7 1 3.6 Medium
Tetramorium semilaeve 78 67.80% 18 15.70% 10 8.70% 9 7.80% 115 5 4.9 Large
Total	workers 1753 33.40% 1499 28.50% 1020 19.40% 980 18.70% 5252 - - -
N. sp. (S) 16 20 17 15 20  -  -  -
S/Perimeter (S/cm) 0.06 0.12 0.11 0.19 - - - -
Table 4.	The	P	values	of	the	ANOVA	for	the	number	of	workers	(log	(NW+1))	of	the	most	
abundant	species	(NW>	100)	vs	the	zone	and	trap	type.
SPP PF_TRAP ZONE INTERAC
Aphaenogaster gibbosa 0.000 0.000 0.916
Aphaenogaster senilis 0.000 0.000 0.125
Camponotus barbaricus 0.000 0.000 0.143
Crematogaster auberti 0.860 0.000 0.990
Pheidole pallidula 0.790 0.110 0.234
Plagiolepis pygmaea 0.615 0.000 0.459
Plagiolepis schmitzii 0.156 0.000 0.846
Tapinoma cf. nigerrimun 0.257 0.007 0.797
Temnothorax racovitzai 0.580 0.000 0.781
Tetramorium semilaeve 0.076 0.057 0.659
NW total1 0.000 0.000 0.479
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and Tetramorium semilaeve André, 1883. In contrast, the type of trap 
only	produced	a	significant	effect	(p	<	0.05)	for	3	of	the	studied	species:	
Aphaenogaster gibbosa (Latreille, 1798), Aphaenogaster senilis Mayr, 
1853 and Camponotus barbaricus Emery, 1905.	An	ANOVA	 was	 also	
carried out for the total NW, but this time for all the species in the study, 
and	this	corroborated	that	NW	was	affected	by	the	zone	as	well	as	by	the	
type	of	 trap	 (p	<	0.05).	 It	was	also	observed	 (Figure	2B)	 that	 the	mean	
value	of	NW	was	higher	for	the	B	traps	than	for	the	S	traps.	Due	to	the	
similarities	among	the	NW	and	S	results	of	the	ANOVAs,	it	was	checked	
whether	 there	was	a	correlation	between	 them;	 this	 revealed	a	moderate	
and	significant	correlation	(r	=	0.60,	p	<	0.001).
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The	 three-way	ANOVA	 of	 S	 versus	 zone,	 perimeter	 and	 depth	
revealed that the factors zone (F(6,116)=15.716,	 p	 <	 0.001)	 and	 perimeter	
(F(1,116) =	49.509,	p	<	0.001),	but	not	depth	(p	=	0.083),	affected	the	number	
of	species	caught.	Figure	3,	where	the	average	number	of	captured	species	
is represented as a function of the perimeter of the trap aperture, illustrates 
that	the	MS	and	MT	traps	had	very	different	average	captures	despite	the	
small	difference	between	their	perimeters	(160	and	170	mm,	respectively).	
Figure 3. Mean number of ant species captured (S) as a function of the trap perimeter.
The	 two-way	 PERMANOVA	 of	 the	 captured	 ant	 assemblages’ 
structure	versus	zone	and	 trap	 type	 showed	 that	both	 the	zone	 (F(6,143) = 
7.111, p = 0.001) and the type of trap (F(3,143	) = 2.066, p = 0.008)	influenced	
the	 type	of	assemblages	 that	were	caught,	but	 the	 interaction	of	 the	 two	
effects	was	not	significant	(p	=	0.459). 
Finally,	a	relationship	was	found	between	the	frequency	of	capture	
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Figure 4.	Total	number	of	captured	workers	according	to	the	type	of	trap	and	the	average	




the	 aperture	 size	 of	 pitfall	 traps	 and	 their	 efficiency	 in	 the	 capture	 of	
individuals. This is of interest due to the fact that, in most studies, traps 
with	 different	 characteristics	 (shape,	 material…)	 are	 used	 (Luff,	 1975;	
Abensperg‐Traun	 and	Steven,	 1995;	Borgelt	 and	New,	2005), there is a 
lack	of	specification	of	their	characteristics	(Work et al., 2002) or only a 
generic explanation of them (Koivula et al., 2003). This may produce a bias 
that	modifies	or	interacts	with	the	effects	of	the	factors	under	investigation	
in	 the	 study	 or	 hampers	 the	 comparison	with	 results	 from	other	 studies	
(Brown	and	Matthews,	2016;	Sheikh	et al., 2018). For these reasons, in 
this	study	the	experiments	were	carried	out	with	standardised	containers	





- Pág. 162 -
type	of	 trap	and	the	number	of	captured	workers	and	species	was	found	
(Luff,	1975;	Abensperg‐Traun	and	Steven,	1995;	Work	et al., 2002; Koivula 





perimeters	 (MST	 and	 MTT,	 3	 mm	 perimeter	 difference),	 but	 different	





variables,	 the	 type	 of	 trap	 can	 also	 affect	 the	 assemblages	 of	 captured	
species. Hence, this may mean that experiments carried out in the same 
area	but	with	different	types	of	trap	yield	different	results.	
Other authors (Abensperg‐Traun	 and	 Steven,	 1995,	Borgelt	 and	
New,	2005	and	Work	et al., 2002) have stated that smaller traps capture 
more	species	per	perimeter	unit	than	larger	traps;	however,	the	capture	of	a	
similar number of species might imply setting up a larger number of traps 
in the sampling area (Abensperg‐Traun	and	Steven,	1995).	Moreover,	we	
were	 able	 to	 confirm,	 as	 stated	by	Abensperg‐Traun	and	Steven	 (1995), 
that	distinct	types	of	trap	can	capture	species	of	different	body	size	with	
differences	in	their	effectiveness.	A	distinction	for	the	larger-size	species	
was	observed,	 larger	 traps	capturing	more	workers	from	this	group	 than	
smaller traps. Since our traps varied in diameter and depth at the same 
time,	it	is	not	possible	to	determine	which	of	the	two	variables	this	effect	
was	 due	 to.	Nevertheless,	when	 comparing	 deeper	 traps	with	 shallower	
ones,	the	differences	in	the	catches	may	be	due	to	the	ability	of	the	ants	
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to escape from the traps (Luff,	1975). Although there are no proven cases 
in	the	literature	relating	the	ability	to	climb	with	body	size	in	ant	species,	
there	are	specific	adaptations	in	the	structure	of	the	pretarsus	related	to	this	
ability (Orivel et al., 2006; Billen et al., 2017).
Thus,	 for	 ant	 samplings,	we	 recommend	 the	 use	 of	 traps	 of	 50	
to 90 mm in diameter, to avoid a bias that leads to a smaller number of 
species	and	fewer	workers	of	larger	sizes	being	captured.	Moreover,	traps	
larger	 than	90	mm	in	diameter	would	 increase	 the	capture	of	non-target	
species (Brown	and	Matthews,	2016).	In	summary,	with	our	study	we	have	






between	 trap	 size	 and	 the	 number	 of	 workers	 of	 different	 body	 sizes	
captured, larger individuals being captured to a greater extent in larger 
traps.
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Resumen
Cuando se realizan muestreos con trampas de caída, se han de 
considerar los factores de sesgo a la hora de comparar distintos estudios. 
En este estudio comparamos trampas de dos profundidades distintas. 
Los resultados muestran que, de media, las trampas profundas capturan 
más especies de hormigas, un mayor número de obreras y, además, la 
abundancia relativa de especies capturadas por las trampas será distinta en 
función de la profundidad de la trampa y del tipo de hábitat.
5.2 Importancia de la profundidad de las 
trampas de caída en muestreos de hormigas.
Ant sampling: the importance of pitfall trap depth as a
bias factor
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Abstract When samplingwith pitfall traps, possible bias factors should be considered. In this study we compare
traps of two depths. The results show that, on average, deeper traps captured more ant species
(Hymenoptera: Formicidae) and higher numbers of workers, and that the relative abundances of the
species were different depending on the depth of the trap, regardless of the type of habitat.
Introduction
Pitfall traps constitute a system for capturing epigean
arthropods with proven effectiveness (Knapp et al., 2016).
They are commonly used in different habitats, particularly
in open ones (Schlick-Steiner et al., 2006). They are also
among the most employed systems for the capture of ants
(Hymenoptera: Formicidae) (Woodcock, 2005). The traps
consist of containers buried with the top flush with the soil
surface to facilitate the fall of arthropods while walking. To
hamper the escape of individuals, sometimes the traps are
partially filled with a solution of water and soap (Weeks &
McIntyre, 1997;Woodcock, 2005).
Various authors proposed to standardize biodiversity
monitoring procedures so that the results may be com-
pared more easily (see Brown & Matthews, 2016). Vari-
ability in results among trapping methods may be caused
by various factors that affect the trappability of individuals
and species, such as the digging-in effect (Joosse & Kap-
teijn, 1968; Greenslade, 1973; Lasmar et al., 2017; Jimenez-
Carmona et al., 2019), the exclusion of vegetation (Honek,
1988; Melbourne, 1999; Phillips & Cobb, 2005), different
characteristics of the pitfall traps, or in the methodology
employed. Over time, many of these variables have been
studied, for example: the use of lids, funnels, types of baits,
preservatives, trap diameter, or material (Woodcock,
2005; Brown &Matthews, 2016; Sheikh et al., 2018). How-
ever, some factors have received little attention, such as the
depth of the traps (Brown & Matthews, 2016). Pendola &
New (2007) authored one of the few papers that deal with
this issue and the only one that involves ants. These
authors claim that deeper traps (DT) can be as effective as
shallow ones and, besides that, shallow traps can reduce
the capture of non-target groups. However, the study of
Pendola & New (2007) did not analyze trap depth in isola-
tion, but in conjunction with trap diameter. Similarly,
Santos et al. (2007) experimented with trap depth in olive
groves, to capture different groups of arthropods. Again,
they used traps with different depth and diameter, so it is
difficult to separate both effects. Moreover, it has been
widely demonstrated that as the trap diameter increases,
the capture of species and individuals also increases
(Abensperg-Traun & Steven, 1995; Borgelt & New, 2006).
Our hypothesis is that DT will capture more ant species
and individuals because the greater depth of the container
will hamper the escape of individuals. To test this, we ana-
lyze how the depth of the trap influences the capture of
ants, without other variables possiblymasking this effect.
Materials and methods
Study area
For this study, we selected two areas with different charac-
teristics (Figure 1). The first area, ‘grassland’, is a homoge-
neous grassland without tillage or grazing. It is located at
the University Campus of Rabanales (Cordoba, Spain;
37°54’55.0"N, 4°42’55.4"W). The second area, ‘riparian
forest’, is located within the Natural Monument ‘Sotos de
la Albolafia’ (37°52’26.6"N, 4°46’55.8"W), a riverside for-
est of the Guadalquivir River flowing through the city of
Cordoba, with some grazing use. It has large tree cover of
Populus alba L., Celtis australis L., and Salix alba L., and
scattered shrubby vegetation of Tamarix spp., Juncus spp.,
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Abstract When samplingwith pitfall traps, possible bias factors should be considered. In this study we compare
traps of two depths. The results show that, on average, deeper traps captured more ant species
(Hymenoptera: Formicidae) and higher numbers of workers, and that the relative abundances of the
species were different depending on the depth of the trap, regardless of the type of habitat.
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7.41 km apart and have similar climatic characteristics
(both continental Mediterranean). The meteorological
data at the grassland area for the study period were: mean
temperature 24.4 °C (range: 12.5–32.3 °C) and no precip-
itation. For the riparian forest: mean temperature 27.1 °C
(range: 19.0–36.9 °C) and no precipitation (source: State
Meteorological Agency, Cordoba AirportWeather Station;
Aemet.es).
Experimental design
Both study areas were sampled with two types of pitfall
traps that only differed in depth and, consequently, in
capacity. We called the shallower traps ‘standard’ (ST), as
these are the ones that our research group usually employs.
They have a volume of 150 ml, a depth of 7.3 cm, and an
angle of inclination of the vessels walls of 2.7° (5.7 cm
upper diameter, 5 cm base diameter; ref. 409702, Deltalab,
Rubı, Spain; Figure 2). The DT have a volume of 240 ml,
a depth of 11.6 cm, and an angle of inclination of 1.7°
(5.7 cm upper diameter, 5 cm base diameter; ref. 409902,
Deltalab). All traps were placed using a small mattock and
were buried with the top flush with the soil surface. As kill-
ing-agent we used 45 ml of 1% soapy water (dishwashing
liquid soap). No baits or preservatives were employed. The
traps were opened after placement, they remained in the
field for 48 h, and then they were collected, closed, and
labeled. All traps were set in 2019, from 2 to 4 May in the
grassland, and from 15–17 July in the riparian forest.
In both study areas, 40 pitfall traps were placed in four
parallel rows of 10 traps each. Traps within a row were
placed 2 m apart, alternating DT and ST. Rows 1 and 3
started with DT, rows 2 and 4 with ST. In the grassland the
rows were 2 m apart, whereas in the riparian forest, for
reasons of accessibility, the rows were approximately 10 m
apart, parallel to the river. After collection, the pitfall traps
were taken to the laboratory where individual ants were
separated, identified, and stored in 96% ethanol.
Data analysis
For each ant species, we recorded the total number of traps
in which they were captured (nTO) and the total number
of workers per trap (nW). With the latter data, a table was
compiled to calculate the species accumulation curves for
each habitat and trap type with the package ‘vegan’ (func-
tion ‘specaccum’, method ‘random’, 100 permutations;
Oksanen et al., 2019).
All analyses were performed with R v.3.6.0 (R Core
Team, 2020) and the ‘ggplot2’ package was used for graph-
ics (Wickham, 2016). In order to test whether the number
of species captured (S) differed between trap types, a two-
Figure 1 Location of sampling areas.
2 Jimenez-Carmona et al.
way general linear model (GLM) was performed, using
habitat and depth as factors. The short distance between
consecutive traps (2 m) might result in the capture of
individuals belonging to a single nest in nearby traps, espe-
cially in ant species with larger and more mobile individu-
als. This could lead to pseudoreplication. To avoid this
problem, we employed various approaches. Modern statis-
tical tools, such as generalized linear mixed model
(GLMM) analysis (Chaves, 2010), has been used recently
with ants to avoid independence problems between pitfall
traps (Lasmar et al., 2017; Boetzl et al., 2018; Raine et al.,
2019). The random factor in our model was transect
(group of 10 pitfall traps). Another way to address the lack
of independence may be the use of bootstrapping tech-
niques (Chaves, 2010).
For our analysis, we used two-way ordinary GLM test
(R, function ‘aov’), linear mixed effects model (GLMM,
function ‘lmer’, package ‘lme4’; Bates et al., 2015), two-
way ANOVA with robust estimation (using M-estimators;
function ‘pbad2way’, package ‘WRS2’; Huber, 1964), and
residual and wild bootstrap in two-way ANOVA (function
‘ANOVA.boot’, package ‘lmboot’; Efron, 1979). Permuta-
tion tests were performed with 9 999 iterations. All the
results were systematically consistent; therefore, we only
report the two-way ordinary GLM test.
We also analyzed the differences in the composition of
species per habitat and type of trap, using a PERMANOVA
test with 9 999 permutations, based on a Bray–Curtis dis-
tance matrix calculated with nW per species and trap, and
with habitat and depth as factors. The Bray–Curtis
dissimilarity is frequently used by ecologists to quantify
differences between samples based on abundance or count
data (Greenacre & Primicerio, 2013). For the most abun-
dant species (with at least 100 individuals captured in total,
considering both types of traps and both areas, and found
in 25 traps or more), we calculated the average number of
workers per trap (nW/nTO). Subsequently, for these spe-
cies and per type of trap (ST, DT), a v2 test was performed,
with observed vs. expected nW (R, function ‘chisq.test’,
package ‘stats’), corrected by Bonferroni (R, function
‘p.adjust’, package ‘stats’).
Finally, to check whether there was a differential capture
of ants according to their size in traps ST vs. DT, for the
most abundant species we performed Pearson correlation
tests between ant size (WS) vs. the percentage of occupied
traps, and betweenWS vs. the number of workers captured
per trap, for both ST and DT (workers sizes according to
Arnan et al., 2015).
Results
In total 5 469 workers of 27 ant species were registered, 21
species in the riparian forest and 17 in the grassland.When
combining the data of both habitats, similar numbers of
species appear in traps ST (25 species) and DT (24 spe-
cies), and the number of workers captured by DT traps
was higher, both for all species combined and for most
species separately (Table 1).
The species accumulation curves, indicating the ade-
quacy of the sampling method, show that a representative
sample of the ant assemblages for both habitat and trap
type was obtained with only 20 pitfall traps (Figure 3).
When few traps are used (<10), more species are captured
with DT in both habitats.
Habitat and trap depth both affected the mean number
of species per trap (GLM, habitat: F1,76 = 8.368; depth:
F1,76 = 8.368, both P = 0.005). For both types of habitat,
more species are captured on average in DT than in ST
traps. No significant interaction was found between both
factors (habitat*depth: F1,76 = 0.277, P = 0.60) (Fig-
ure 4A). The assemblages of ants differed between habitats
(PERMANOVA: F1,76 = 17.775, P<0.001) and trap depths
(F1,76 = 2.270, P = 0.019), but not for their interaction
(F1,76 = 0.843, P = 0.57).
Almost all of the most abundant species (nW≥100 and
nTO≥25) were sensitive to trap depth. The total number
of captured individuals differed between trap depth for
Aphaenogaster gibbosa (Latreille), Aphaenogaster senilis
Mayr, Formica cunicularia Latreille, Plagiolepis pygmaea
(Latreille), Plagiolepis schmitzii Forel, Tetramorium semi-
laeve Andre, and Solenopsis spp. (Table 2). Figure 4B
shows the results of the average nW captured per species.
Figure 2 Deep and standard pitfall trap as used in the
experiment.
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Deeper traps tend to capture more workers than the stan-
dard ones (Figure 4B), this is especially true for A. gibbosa,
A. senilis, and F. cunicularia, but not for P. pygmaea.
For the nine most common species (nW≥100,
nTO≥25), no relation was found between ant size (WS)
and % nTO (DT: r = 0.350; ST: r = 0.350, both
P = 0.36), nor between WS and nW captured per trap
(DT: r = 0.136, P = 0.73; ST: r = 0.330, P = 0.39).
Discussion
In the present study, when comparing deeper with shal-
lower traps, the total number of ant species captured was
similar. This supports the statement of Pendola & New
(2007) that for a ‘rapid biodiversity assessment’, both types
of traps could be used with similar results. However, inde-
pendent of the type of habitat (grassland or riparian
Table 1 Total number (% in parentheses) of individuals (nW) captured per ant species for each pitfall trap type (standard vs. deep) in both
habitats, grassland or riparian forest
Species
Pitfall trap type Habitat
Standard Deep Total Grassland Riparian forest
Plagiolepis pygmaea 708 (56) 567 (44) 1275 745 530
Aphaenogaster gibbosa 212 (40) 323 (60) 535 383 152
Pheidole pallidula 212 (48) 228 (52) 440 19 421
Messor barbarus 200 (48) 215 (52) 415 415 0
Tapinomamadeirense 52 (13) 349 (87) 401 0 401
Crematogaster auberti 31 (8) 355 (92) 386 3 383
Plagiolepis schmitzii 131 (42) 180 (58) 311 311 0
Aphaenogaster senilis 83 (34) 163 (66) 246 178 68
Crematogaster scutellaris 4 (2) 236 (98) 240 0 240
Tetramorium semilaeve 76 (32) 158 (68) 234 5 229
Formica cunicularia 57 (25) 171 (75) 228 0 228
Temnothorax alfacariensis 50 (30) 115 (70) 165 4 161
Solenopsis spp. 45 (35) 83 (65) 128 3 125
Temnothorax racovitzai 46 (47) 52 (53) 98 85 13
Tapinoma cf. nigerrimum 33 (38) 53 (62) 86 84 2
Lasius grandis 5 (8) 54 (92) 59 0 59
Camponotus barbaricus 14 (45) 17 (55) 31 27 4
Aphaenogaster iberica 8 (27) 22 (73) 30 0 30
Temnothorax recedens 11 (48) 12 (52) 23 0 23
Tetramorium caespitum 11 (61) 7 (39) 18 0 18
Temnothorax tyndalei 5 (71) 2 (29) 7 7 0
Camponotus spp. 2 (40) 3 (60) 5 5 0
Lasius lasioides 0 (0) 4 (100) 4 0 4
Tetramorium forte 2 (100) 0 (0) 2 0 2
Cataglyphis velox 0 (0) 1 (100) 1 1 0
Camponotus gestroi 1 (100) 0 (0) 1 1 0
Hypoponera eduardi 1 (100) 0 (0) 1 0 1
Total individuals 2000 3370 5370 3094 2276
Total spp. 25 24 27 17 21
Figure 3 Ant species accumulation curves (no. ant species) as a
function of the number of pitfall traps (sample units) of two
types (standard vs. deep) in two habitats (grassland vs. riparian
forest).
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Figure 4 Mean ( SE) number of (A) ant species captured per trap, as a function of trap type (standard vs. deep) in two habitats
(grassland vs. riparian forest), and (B) individuals captured (nW) of the ninemost common species (i.e., ≥100 ants captured in ≥25 traps)
in standard vs. deep traps. Ant species names comprise the first three letters of the genus and the first three letters of the species (see Table 2
for full names).
Table 2 Abundance of themost common ant species (nW≥100 and nTO≥25), according to trap depth (standard vs. deep). nW, total num-





Standard Deep Total P Standard Deep Total Standard Deep
Aphaenogaster gibbosa 212 323 535 <0.001 31 35 66 6.8 9.2
Aphaenogaster senilis 83 163 246 <0.001 29 31 60 2.9 5.3
Formica cunicularia 57 171 228 <0.001 12 17 29 4.8 10.1
Messor barbarus 200 215 415 0.46 11 14 25 18.2 15.4
Pheidole pallidula 212 228 440 0.45 17 15 32 12.5 15.2
Plagiolepis pygmaea 708 567 1275 <0.001 37 37 74 19.1 15.3
Plagiolepis schmitzii 131 180 311 0.005 16 19 35 8.2 9.5
Solenopsis spp. 45 83 128 0.001 11 15 26 4.1 5.5
Tetramorium semilaeve 76 158 234 <0.001 13 14 27 5.8 11.3
v2 test P indicates P-values adjusted with Bonferroni correction.
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(grassland vs. riparian forest), and (B) individuals captured (nW) of the ninemost common species (i.e., ≥100 ants captured in ≥25 traps)
in standard vs. deep traps. Ant species names comprise the first three letters of the genus and the first three letters of the species (see Table 2
for full names).
Table 2 Abundance of themost common ant species (nW≥100 and nTO≥25), according to trap depth (standard vs. deep). nW, total num-





Standard Deep Total P Standard Deep Total Standard Deep
Aphaenogaster gibbosa 212 323 535 <0.001 31 35 66 6.8 9.2
Aphaenogaster senilis 83 163 246 <0.001 29 31 60 2.9 5.3
Formica cunicularia 57 171 228 <0.001 12 17 29 4.8 10.1
Messor barbarus 200 215 415 0.46 11 14 25 18.2 15.4
Pheidole pallidula 212 228 440 0.45 17 15 32 12.5 15.2
Plagiolepis pygmaea 708 567 1275 <0.001 37 37 74 19.1 15.3
Plagiolepis schmitzii 131 180 311 0.005 16 19 35 8.2 9.5
Solenopsis spp. 45 83 128 0.001 11 15 26 4.1 5.5
Tetramorium semilaeve 76 158 234 <0.001 13 14 27 5.8 11.3
v2 test P indicates P-values adjusted with Bonferroni correction.
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forest), when analyzing the captures for both types of trap
individually, DT captured more species and more individ-
uals. It would be interesting to check whether these results
are translatable to more diverse ecosystems, for example in
the tropics, where the use of DT could reduce the hard
work of sampling.
Asmore individuals of some species are captured in DT,
the relative abundance of the species changed between
both types of traps. A similar effect was found by Santos
et al. (2007) for spiders, although they did not analyze the
depth factor separately but linked the differences to trap
diameter. Unlike our traps, the traps of Santos et al. (2007)
were dry, that is, no killing agent was used.
In our study standard and deep traps had the same catch
area (same aperture diameter), consequently the capture
rate was the same for both types of traps. Therefore, the dif-
ferences found in the capture of ants will be due to the
escape ability of the individuals, which is affected by the
depth of the trap – as also proposed by Santos et al. (2007).
Another variable that could be affecting escape is the incli-
nation of the trap walls. In the present study the difference
between standard traps and deep traps was small, of just 1°,
being steeper in deep traps. Nevertheless, this could also be
a possible bias factor to be considered in future studies.
One of the factors that may affect the escape rate of
the individuals is their size (Luff, 1975; Hancock &
Legg, 2012). Hancock & Legg (2012) found in beetles
that largest species had greater chances of escaping
from shallower traps. However, we did not find any
relationship between ant size and the number of work-
ers per trap or the percentage of occupied traps. Bigger
ants, such as F. cunicularia (WS = 5.3 mm), and smal-
ler ones, such as P. schmitzii (WS = 2.1 mm), both
escaped more frequently from shallower traps, as also
concluded for spiders by Santos et al. (2007). Some
studies support that an ant’s ability to climb smooth
surfaces is closely related to the specific morphology of
their pretarsa (Orivel et al., 2006; Billen et al., 2017).
Thus, anatomical details of the legs affect their locomo-
tory capacity, which could determine their ability to
climb and escape from the pitfall traps.
In conclusion, the depth of the traps influenced the rela-
tive abundance of the species of ants that were captured;
deeper ones capturedmore species and individuals. There-
fore, when conducting comparative studies, the depth of
the traps, along with other possible bias factors, should be
considered.
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forest), when analyzing the captures for both types of trap
individually, DT captured more species and more individ-
uals. It would be interesting to check whether these results
are translatable to more diverse ecosystems, for example in
the tropics, where the use of DT could reduce the hard
work of sampling.
Asmore individuals of some species are captured in DT,
the relative abundance of the species changed between
both types of traps. A similar effect was found by Santos
et al. (2007) for spiders, although they did not analyze the
depth factor separately but linked the differences to trap
diameter. Unlike our traps, the traps of Santos et al. (2007)
were dry, that is, no killing agent was used.
In our study standard and deep traps had the same catch
area (same aperture diameter), consequently the capture
rate was the same for both types of traps. Therefore, the dif-
ferences found in the capture of ants will be due to the
escape ability of the individuals, which is affected by the
depth of the trap – as also proposed by Santos et al. (2007).
Another variable that could be affecting escape is the incli-
nation of the trap walls. In the present study the difference
between standard traps and deep traps was small, of just 1°,
being steeper in deep traps. Nevertheless, this could also be
a possible bias factor to be considered in future studies.
One of the factors that may affect the escape rate of
the individuals is their size (Luff, 1975; Hancock &
Legg, 2012). Hancock & Legg (2012) found in beetles
that largest species had greater chances of escaping
from shallower traps. However, we did not find any
relationship between ant size and the number of work-
ers per trap or the percentage of occupied traps. Bigger
ants, such as F. cunicularia (WS = 5.3 mm), and smal-
ler ones, such as P. schmitzii (WS = 2.1 mm), both
escaped more frequently from shallower traps, as also
concluded for spiders by Santos et al. (2007). Some
studies support that an ant’s ability to climb smooth
surfaces is closely related to the specific morphology of
their pretarsa (Orivel et al., 2006; Billen et al., 2017).
Thus, anatomical details of the legs affect their locomo-
tory capacity, which could determine their ability to
climb and escape from the pitfall traps.
In conclusion, the depth of the traps influenced the rela-
tive abundance of the species of ants that were captured;
deeper ones capturedmore species and individuals. There-
fore, when conducting comparative studies, the depth of
the traps, along with other possible bias factors, should be
considered.
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Efecto de la distancia entre trampas 
de caída en los estudios de hormigas 
(Hymenoptera: Formicidae)
Joan Manuel Serrat
Cantares. Dedicado a Antonio Machado, poeta, 1969
“Golpe a golpe, verso a verso
murió el poeta lejos del hogar
le cubre el polvo de un país vecino
al alejarse, le vieron llorar
caminante, no hay camino, se hace camino al andar.”
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Introducción
Las hormigas son insectos eusociales que viven en colonias cuyo 
tamaño depende, entre otros factores, de la especie (Hölldobler y Wilson, 
1990). La distribución de sus nidos variará en función de ciertas variables, 
como la disponibilidad de espacio o de alimento, o la presencia de especies 
competidoras (Fernández-Escudero y Tinaut, 1999; Hölldobler y Wilson, 
1990). Asimismo, el tipo de medio va a afectar a las especies que alberga y 
a su patrón de distribución: los medios homogéneos tienen menos especies 
que los heterogéneos y suelen distribuirse de forma más regular (Roth 
et al.,	1994).	A priori, podemos señalar que en cada punto de muestreo 
las especies capturadas y su abundancia dependerán principalmente de la 
cercanía de nidos, tamaño y movilidad de cada especie y a sus hábitos de 
forrajeo.
Para el muestreo de hormigas epigeas, uno de los sistemas más 
usados es el de las trampas de caída (Sheikh et al., 2018). Cada trampa 
consiste en un contenedor, generalmente con forma de vaso, enterrado a 
ras de suelo y que, a menudo, se llena de una solución líquida que previene 
que las capturas se escapen. Tanto el tipo de trampa que se emplee como 
la forma de disponerlas pueden generar diferencias en los resultados de 
captura. Así, las características del recipiente (el perímetro de abertura, 
su profundidad, el material del que están hechas, el uso o no de tapas) 
y su disposición en el espacio de muestreo (transectos, rejillas, círculos), 
entre otras variables, pueden afectar a qué especies se capturan y en qué 
abundancia (Sheikh et al., 2018; Woodcock, 2005). Hay una amplia 
literatura	 científica	 que	 estudia	 estas	modificaciones	 y	 sus	 sesgos,	 pero	
algunas de las variables, como es el caso de la distancia entre trampas de 
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caída,	creemos	que	no	están	lo	suficientemente	bien	estudiadas.
En estos términos, puede suceder que, cuando colocamos dos 
trampas de caída en un área, estas capturen muestras similares en cuanto 
a	 composición	 específica	 (Palmer, 1995). Esto podría deberse a que, 
como se comentó anteriormente, se trate de un medio homogéneo, con 
pocas especies que se distribuyen de forma más o menos regular. Pero 
también, tanto en medios heterogéneos como en homogéneos, puede 
darse que exista un fenómeno de autocorrelación espacial (Legendre 
y Legendre, 1998) que se traduciría en que dos trampas próximas estén 
capturando individuos procedentes de los mismos nidos y, por lo tanto, 
las mismas especies y en similar abundancia. En este caso las muestras 
no	son	independientes	(Hurlbert,	1984),	sino	pseudoréplicas.	Si	fuera	así,	
los resultados de los análisis estadísticos que realicemos sobre nuestro 
conjunto de datos pueden dar valores poco veraces y podría llevarnos a 
interpretar resultados que se alejarían de la realidad (Govorushko, 2018). 
Dicha autocorrelación espacial se puede evitar. Para ello se deberán tomar 
las muestras considerando una distancia mínima, que dependerá tanto del 
tipo de medio como de las especies que estén presentes en él.
En cuanto a las especies concretas, Gotelli, Ellison, Dunn, y 
Sanders, (2011) dicen que, para el caso de especies de hormigas pequeñas, 
como por ejemplo las del género Temnothorax, con 2 m de separación entre 
trampas	de	caída	puede	ser	suficiente	para	evitar	la	pseudoreplicación.	Sin	
embargo, para especies de mayor tamaño, como es el caso de las del género 
Camponotus, las distancias deben ser mayores. Por todo ello, y debido 
a	que	 la	composición	específica	varía	en	función	del	hábitat	 (Hill	et al., 
2008), la distancia de separación de las trampas de caída para evitar la 
pseudoreplicación variará con este.
Algunos autores han estudiado ya este fenómeno. La mayoría 
de ellos lo abordan a través del número de especies capturadas por las 
trampas	en	función	de	su	separación	(Digweed	et al., 1995; Ward et al., 
2001). El problema del uso de esta variable es que ciertamente dos puntos 
de muestreo pueden tener el mismo número de especies, pero puede ser 
que las especies presentes en ellos sean diferentes. Por lo tanto, sería más 
certero el uso de sistemas multivariantes como el que hacen referencia 
King y Porter (2005), que comparan la similitud o congruencia en especies 
y abundancia relativa, entre cada punto de muestreo. 
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En nuestro caso, queremos determinar cuál es la distancia mínima 
a la que dos trampas de caída presentarán muestras de hormigas (especies 




Para comprobar los objetivos de este capítulo se realizaron dos 
experimentos en sendos pastizales próximos entre sí, a menos de 2 km 
uno del otro, situados dentro del Polígono Industrial de “Las Quemadas”, 
Córdoba (España). A estas zonas de estudio les asignamos los nombres 
de	Pastizal	1	(37.909489°	N,	4.714287°	W)	y	Pastizal	2	(37.895690°	N,	
4.727536°	W)	 (Figura	1).	Ambos	 son	pastizales	 suburbanos,	 de	 aspecto	
homogéneo,	con	predominancia	de	plantas	nitrófilas	(ver	Tabla	1)	y	con	
una alta presión de herbivoría.
Figura 1. Vista general y de las áreas de muestreo. Los iconos en rojo señalan la localización 
del Campus Universitario de Rabanales y del Polígono industrial de las Quemadas. Los 
verdes señalan las áreas de muestreo en los pastizales. 
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Tabla 1. Listado de especies de plantas observadas a nivel de especie o género. La columna 
P1 corresponde al Pastizal 1 y la P2 al Pastizal 2. X muestra la presencia de las especies en 
el pastizal.
Spp. P1 P2
Aegilops geniculata Roth X
Andryala integrifolia L. X X
Astragalus pelecinus (L.) Barneby X
Atractylis cancellata L. X
Avena sterilis L. X X
Bellardia trixago (L.) All X
Bromus hordeaceus L. X
Bromus spp. X X
Cardus bourgeanus Boiss. y Reuter X
Carlina corymbosa L. X X
Chondrilla juncea L. X X
Cichoriumin tybus L. X X
Convolvulus arvensis L. X X
Cynara humilis L. X
Cynodon dactylon (L.) Pers. X X
Cynoglossum creticum Mill. X X
Daucus carota L. X X
Echium plantagineum L. X X
Eryngium campestre L. X
Foeniculum vulgare Mill. X X
Galactites tomentosa Moench X X
Hordeum sp. X
Lactuca serriola L. X
Marrubium vulgare L. X
Medicago orbicularis (L.) Bartal. X
Medicago polymorpha L. X X
Ononis spp. X X
Onopordum nervosum Boiss. X
Pallenis spinosa (L.) Cass. X
Paspalum paspalodes (Michx) Scribner X X
Phalaris canariensis L. X X
Plantago lagopus L. X X
Pulicaria paludosa Link X
Rumex pulcher L. X X
Salvia verbenaca L. X
Scolymus hispanicus L. X
Silybum marianum (L.) Gaertner X
Sinapis sp. X
Torilis spp. X X
Trifolium angustifolium L. X X
Trifolium campestre Schreb. in Sturm X X
Trifolium stellatum L X
Verbascum sinuatum L. X X
Verbena officinalis L. X
Total spp. 20 23
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La climatología del área de estudio corresponde a la Mediterránea 
Continental (Fuente: Agencia Estatal de Meteorología, Aemet.es). Los 
datos recogidos en la estación meteorológica del Aeropuerto de Córdoba 
(Fuente: Aemet.es) fueron: entre el 13 y el 15 de junio de 2018 se registró 
una	temperatura	media	24	°C	(rango	14.6-33.4	°C),	y	entre	el	18	y	el	20	
de junio de 2018 se registró una temperatura media de 28.6 °C (rango 
18.6-38 °C). En ninguno de los dos periodos de muestreo se registraron 
precipitaciones. 
Diseño experimental
Se realizó un diseño experimental basado en transectos lineales de 
8	trampas	cada	uno,	en	dirección	este-oeste,	y	separados	entre	sí	por	40	m	
(Figura 2A). Se colocaron trampas a 0, 0.5, 1.5, 3.5, 8.5, 18.5, 38.5 y 78.5 
m del inicio del transecto. De esta manera las trampas consecutivas estaban 
separadas	entre	sí	por	0.5,	1,	2,	5,	10,	20	y	40	m.	Los	transectos	impares	se	
colocaron en sentido este-oeste y los pares, oeste-este. Así, se eliminarían, 
si los hubiera, los posibles efectos de algún patrón de distribución de 
especies de hormigas debidos a distintos factores (como, por ejemplo, 
cambios en la cobertura vegetal o en el tipo de suelo).
Las trampas de caída consistían en vasos de muestra traslúcidos de 
5,7 cm de diámetro en la abertura superior, 5 cm en la base, una profundidad 
de	7,3	cm	y	con	una	capacidad	de	150	ml.	 (REF.	409702,	DELTALAB	
SL.). Estos se introducían en un agujero previamente excavado en el 
pastizal,	 quedando	 la	 trampa	 enrasada	 con	 la	 superficie	 del	 suelo	 y	 sin	
huecos entre el vaso y el suelo. Todos los vasos se llenaban con una 
solución 1% de detergente (lavavajillas líquido comercial) para romper la 
tensión	superficial	del	agua	y	evitar	que	los	artrópodos	de	menor	tamaño	
pudieran escapar (Weeks y McIntyre, 1997; Woodcock, 2005). No usamos 
cebos ni ningún tipo de conservante. Este método permite determinar tanto 
la presencia y ausencia de las especies como su abundancia relativa (Wang 
et al., 2001).
En el Pastizal 1 se colocaron un total de 80 trampas en dos periodos 
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distintos: un primer periodo, del 13 al 15 de junio de 2018 en el que se 
dispusieron	4	transectos	paralelos,	que	hacían	un	total	de	32	trampas;	y	un	




colocados uno junto a otro en dirección este-oeste y separados entre sí por 
40	m	(Figura	2C).	Se	eligió	esta	disposición	debido	al	tamaño	y	orientación	
del área de muestreo (ver Figura 1).
En todos los casos las trampas se mantuvieron abiertas un total 
de	48	horas.	Tras	esto	se	separaron	las	hormigas	del	resto	de	artrópodos	y	
detritus,	y	se	conservaron	en	alcohol.	La	identificación	de	las	hormigas	se	
realizó a nivel de especie y se registró el número de obreras por especie y 
trampa.
Análisis estadísticos
Los análisis estadísticos fueron realizados con R v3.6.3 (R Core 
Team,	2020),	y	los	gráficos	fueron	realizados	mediante	la	función	“ggplot”	
(paquete “ggplot2”; Wickham, 2016).
Con	el	fin	de	determinar	si	existe	alguna	relación	entre	la	distancia	
entre trampas y las hormigas capturadas, se llevaron a cabo los siguientes 
pasos. En primer lugar, se calculó la matriz de similitud Bray-Curtis de 
cada transecto teniendo en cuenta cada par de trampas consecutivas (según 
las categorías de distancias entre trampas establecidas en el estudio: 0.5, 
1,	2,	5,	10,	20,	40	m),	a	partir	de	la	matriz	de	abundancia	de	obreras	por	
especie y trampa.
A continuación, para comprobar si el efecto de la distancia era 
significativo,	se	realizó	un	modelo	lineal	general	mixto	(GLMM)	mediante	
la	 función	 “lmer”	 (paquete	 “lme4”;	 Bates,	 Mächler,	 Bolker	 y	 Walker,	
2015) usando como variable respuesta la similitud Bray-Curtis entre los 
pares de trampas, como variables factoriales la zona (Pastizal 1 y 2), 
la distancia en forma de variable categórica y como factor random el 
transecto.	Seguidamente,	recodificamos	la	variable	distancia	en	una	nueva	
que llamamos grupos de distancias, con dos categorías: la 1 que incluía 
las	distancias	de	0.5	a	2	m	y	la	2	que	incluía	las	distancias	de	5	a	40	m.	
Seguidamente, con esta nueva variable volvimos a realizar un GLMM 
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usando como variable respuesta los valores de similitud Bray-Curtis, como 
variables factoriales el pastizal y los dos grupos de distancias y como factor 
random el transecto.
Resultados
En los dos muestreos realizados se capturaron un total de 3 763 
obreras	de	15	especies	distintas,	14	en	Pastizal	1	y	10	en	Pastizal	2	(ver	
Tabla 2). Hubo que eliminar el transecto 5 del pastizal 2 debido a que 
varias	trampas	se	perdieron,	por	tanto,	el	número	final	de	transectos	fue	de	
10 para el Pastizal 1 (80 trampas) y de 7 para el Pastizal 2 (56 trampas). Las 
especies encontradas son la mayoría generalistas (ver en Roig y Espadaler, 
2010), entre ellas la más abundante fue Messor barbarus (Linnaeus, 1767).
Tabla 2. Listado de especies de hormigas, y obreras capturas por zona de muestreo y en 
total. 
ESPECIE PASTIZAL 1 PASTIZAL 2 TOTAL
Messor barbarus (Linnaeus, 1767) 301 661 962
Temnothorax alfacarensis Tinaut and Reyes-Lopez, 2020 528 0 528
Aphaenogaster senilis Mayr, 1853 220 197 417
Crematogaster auberti Emery, 1869 19 353 372
Tetramorium forte Forel,	1904 294 0 294
Tetramorium semilaeve André, 1883 34 212 246
Cataglyphis velox Santschi, 1929 132 108 240
Tapinoma nigerrium group (Nylander, 1856) 3 194 197
Cataglyphis rosenhaueri Santschi, 1925 66 126 192
Goniomma hispanicum (André, 1883) v 32 82 114
Plagiolepis pygmaea (Latreille, 1798) 103 0 103
Camponotus micans (Nylander, 1856) 46 37 83
Cardiocondyla batesii Forel,	1894 0 7 7
Temnothorax tyndalei (Forel, 1909) 6 0 6
Temnothorax racovitzai (Bondroit, 1918) 2 0 2
NW TOTAL 1786 1977 3763
SPP. 14 10 15
I. SHANNON 2.022 1.932 -
Un primer análisis GLMM para todas las categorías de distancias 
dio	como	resultado	que	el	 factor	distancia	 tenía	una	fuerte	 influencia	en	
los valores de similitud Bray-Curtis para los pares de trampas (F6,13 = 
4.199,	p	<	0.001)	mientras	que	del	factor	zona	(F1,13 = 0.006, p = 0.938) 
y de la interacción (F6,13	=	1.627,	p	=	0.148)	no	se	obtuvieron	resultados	
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significativos.	 El	 segundo	 GLMM	 realizado	 con	 los	 valores	 de	 los	
dos grupos de distancias creados, se obtuvieron resultados similares, 
encontrándose	diferencias	significativas	entre	los	valores	de	similitud	Bray	
Curtis entre ambos grupos (F1,3=	20.829,	p	<	0.001)	y	no	para	el	factor	zona	



























Cuando realizamos un muestreo mediante trampas de caída 
es necesario conocer y estandarizar el método que se va a utilizar a tal 
efecto. La distancia entre trampas de caída es una de las variables que 
puede afectar a los resultados de nuestro experimento. De hecho, podemos 
encontrar multitud de trabajos que intentan evitar los posibles efectos de 
la pseudoreplicación por efecto de la distancia entre muestras con distintos 
tratamientos estadísticos (Chaves, 2010; Lasmar et al.,	2020;	Law	y	Parr,	
2020),	y	otros	que,	para	este	fin,	incrementan	de	manera	notable	la	distancia	
entre trampas (Hacala et al., 2020; Zhu et al., 2019).
Existen	 trabajos	previos,	 como	el	de	Digweed,	Currie,	Carcamo	
y	 Spence	 (1995),	 o	 el	 de	 Ward,	 New	 y	 Yen	 (2001),	 que	 no	 llegan	 a	
conclusiones a este respecto para el caso particular de hormigas, aunque 
sí para escarabajos. Sin embargo, estos estudios solamente analizan el 
número de especies capturadas, sin tener en cuenta qué especies son y 
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la abundancia relativa de cada una de ellas. De esta forma, al sólo tener 
en	 cuenta	 el	 número	 de	 especies,	 se	 produce	 una	 simplificación	 de	 los	
datos que conlleva a la no detección de diferencias que quizá se hubieran 
manifestado al comparar la composición y abundancia de especies. 
En nuestro trabajo hemos podido comprobar que en ecosistemas 
homogéneos,	 como	 es	 el	 caso	 de	 pastizales	mediterráneos	 nitrófilos,	 la	
distancia de separación mínima entre dos trampas para que la similitud (en 
especies	y	abundancia	relativa)	sea	significativamente	distinta,	corresponde	
a 5 m. Este dato concuerda con lo ya estudiado previamente por King y 
Porter (2005), quienes utilizaban también trampas de caída al realizar un 
estudio en distintos ecosistemas (bosques, zonas de matorral y pastizales). 
En dicho estudio llegan a las mismas conclusiones que nosotros. Sin 
embargo, estos autores no tuvieron en consideración distancias menores 
a 5 m, por lo que no llegan a explicar qué pasaría por debajo de esta 
medida. En nuestro caso también desconocemos qué sucedería a distancias 
intermedias entre 2 y 5 m, es decir, si las muestras de hormigas entre 2 y 3 
metros	o	entre	2	y	4	m,	son	diferentes	o	no,	ya	que	estos	pares	de	distancias	
no las hemos estudiamos. 
En nuestro caso sólo hemos estudiado uno de los ecosistemas 
propuestos por King y Porter 2005, por lo que quedaría por explicar si 
en ecosistemas más complejos la distancia mínima cambiaría. Pero lo 
cierto es que el incremento de la complejidad de la vegetación se relaciona 
con un incremento de la diversidad de especies de hormigas (Andersen 
et al., 2002; Dauber et al., 2003; de Queiroz et al., 2017; Lassau y 
Hochuli,	2004;	Siemann	et al., 1998). De esta forma, en los bosques, la 
diversidad de hormigas será mayor y, además, la existencia de distintos 
microhábitats debido a la presencia de mayor complejidad espacial (suelos 
con presencia o no de hojarasca, zonas cercanas a pies de árboles, bajo 
el dosel o sin cobertura…) ocasionaría un incremento de la rotación de 
especies que podría suponer una disminución de la distancia mínima para 
evitar la pseudoreplicación. De cualquier manera, si los requerimientos 
experimentales de un trabajo o las características del área de estudio 
requirieran distancias más cortas, se podrían emplear distintas técnicas 
estadísticas que nos ayudaran a discriminar estos efectos; como son los 
modelos lineales mixtos generalizados entre otros (Chaves, 2010; Lazic et 
al., 2020; Schank y Koehnle, 2009).
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En resumen, en nuestro trabajo encontramos que en pastizales 
homogéneos la distancia mínima entre dos trampas de caída para evitar la 
pseudoreplicación fue de 5 m. De cualquier manera, esta distancia puede 
estar	influenciada	por	la	complejidad	del	medio,	por	lo	que,	para	trabajos	en	
otros tipos de medio, deberían hacerse estudios previos que determinasen 
dicha variable. 
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T’attends quoi. Recto Verso, 2013.
“Et t’attends quoi?
Que la terre nous gronde,
que le soleil ne fonde,
et qu’on enfouisse le monde.
Dis moi, dis moi mais j’attends quoi?”
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En numerosos trabajos se ha podido demostrar que, debido a su 
alta	 fidelidad	 ecológica	 (Folgarait, 1998; Philpott y Armbrecht, 2006; 
Crist, 2009; Diamé et al., 2017), las hormigas son un excelente grupo 
de	 organismos	 bioindicadores	 (Andersen,	 1997;	 Underwood	 y	 Fisher,	
2006; Nakamura et al., 2007; Crist, 2009; Ribas et al., 2012; Verdinelli 
et al., 2017), por lo que son muy útiles para la evaluación del estado de 
conservación de los ecosistemas.
En esta tesis se ha testado esta propiedad de las hormigas en dos 
ecosistemas del sur de la península ibérica de especial interés: las dehesas 
y los bosques de ribera del río Guadalquivir. En ambos ecosistemas hemos 
podido comprobar el carácter de las hormigas como bioindicadoras, por lo 
que, sus patrones de distribución están íntimamente ligados al tipo y estado 
del medio en el que se encuentran. 
Las dehesas del norte de Andalucía.
Las dehesas son ecosistemas que ocupa gran parte de Sierra 
Morena (Costa Pérez et al., 2006), siendo de vital importancia en estas 
zonas (Martin, 1996) no sólo por su valor económico, sino también por su 
contribución a la biodiversidad (Díaz et al., 2003; Pulido y Picardo, 2010; 
Ramírez Hernández et al., 2015). En estos momentos la dehesa viene 
atravesando una crisis en dos vertientes, la económica y la ambiental. Los 
principales factores que están provocando esta crisis son las enfermedades 
que están sufriendo los árboles (Robin et al., 2001; Sánchez et al., 2002) 
y el cambio climático (Natalini et al., 2016). Pero también es un hecho 
probado que el cambio de manejo de prácticas tradicionales a intensivas 
está	 influyendo	 de	 manera	 notable	 (Hernández	 Díaz-Ambrona,	 1996;	
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Pulido, 1999), provocando un descenso de regeneración del estrato arbóreo 
en la dehesa, encinas en su mayoría, y pérdidas de biodiversidad. Distintos 
autores proponen diferentes formas de atajar este problema, como la 
reducción de la carga ganadera, emprender medidas de reforestación 
o	 el	 abandono	 de	 zonas	 limitadas	 de	 las	 fincas	 para	 inducir	 en	 ellas	 la	
regeneración de las plántulas (Plieninger et al., 2003).
La importancia de las hormigas como grupo subrogado del 
resto de artrópodos epigeos.
En este contexto, se ha podido demostrar no sólo el papel de 
las hormigas como bioindicadoras para los ecosistemas de dehesa, sino 
también por cómo pueden actuar como un excelente grupo subrogado 
del resto de la fauna de artrópodos epigeos. Se llegó a esta conclusión 
utilizando	 la	 clasificación	de	Leal	et al.	 (2010),	 donde	 especificaba	que	
grupos con una correlación de riqueza de especies superior al 80% se 
pueden considerar grupos subrogados “excelentes”. En este caso, haciendo 
extensiva	 esta	 clasificación,	 se	 compararon	 los	 valores	 de	 correlación	
(PLSr) entre la abundancia de especies de hormigas y la abundancia de 
grupos (en su mayoría órdenes) de artrópodos epigeos y se obtuvieron 
valores de correlación ligeramente superiores a los establecidos por Leal 
et al. (2010); por lo que se pueden considerar como un “excelente grupo” 
subrogado. Otros autores han encontrado resultados que apoyan el papel de 
las hormigas como grupo subrogado de otros artrópodos, como Nakamura 
et al. (2007), quienes encuentran una fuerte relación entre el número de 
especies de hormigas y de órdenes de insectos en bosques de la costa este 
Australiana. 
Los SNFs como reservorios de la biodiversidad de la dehesa. 
Las	fincas	de	dehesa,	en	general,	son	zonas	bastante	homogéneas	
en cuanto a la diversidad de hormigas y la composición de los ensamblajes 
(ver Capítulo	 1). Pero existen lugares concretos, como pueden ser la 
vegetación alrededor de cursos de agua, zonas de matorral o muros de 
piedra,	 entre	 otros,	 que	 aportan	 diferentes	 especies	 a	 las	 fincas.	 Estas	
zonas se denominan small natural features (SNFs) (“microentorno” en el 
Capítulo 1) y presentan una importancia ecológica desmedida respecto 
a su tamaño, debido a que ofrecen recursos y un microclima distintos al 
área circundante (Hunter, 2017; Poschlod y Braun-Reichert, 2017). De esta 
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forma, los SNFs sirven de refugio para especies que no podrían sobrevivir 
en el biotopo de dehesa propiamente dicho, y permiten un incremento en 
la	 biodiversidad	 de	 las	 fincas	 (Jiménez‐Carmona,	 Carpintero,	 y	 Reyes‐
López, 2020a).
De esta manera, sería esencial diseñar programas tanto educativos, 
como de subvención económica o protección ambiental, para que los 
propietarios de las dehesas conserven estos SNFs y, además, favorezcan 
la creación de otros nuevos; por ejemplo, en zonas de difícil acceso, con 
pendiente, alrededor de cursos temporales o cárcavas, etcétera. El presente 
trabajo	refuerza	esta	hipótesis	con	la	identificación	de	diferentes	grupos	de	
hormigas en función de los microentornos que ocupan.
Influencia de las variables ambientales, geográficas y de 
gestión en los ensamblajes de hormigas.
A lo largo de la literatura se ha demostrado que distintas variables 
geográficas	 (latitud,	 longitud	 y	 altitud),	 ambientales	 (temperatura,	
pluviometría)	 y	 derivadas	 de	 la	 gestión	 de	 la	 finca	 (presión	 ganadera,	
estructura	de	 la	vegetación,	presencia	y	 tipos	de	pastizal…)	 influyen	en	
los ensamblajes de hormigas de cada ecosistema (Gaston, 2000; Retana y 
Cerdá, 2000; Kaspari et al.,	2004;	Dunn	et al., 2009; Bugalho et al., 2011; 
Vasconcelos et al., 2018; Economo et al., 2018; Heuss et al., 2019). 
En el caso particular de las dehesas del norte de Andalucía, las 
variables que parecen estar más relacionadas con la diversidad de hormigas 
son la altitud y las temperaturas máximas medias anuales, estando ambas 
variables correlacionadas entre sí. Existen trabajos previos con hormigas, 
que	relacionan	su	diversidad	con	 los	gradientes	de	altitud	(Olson,	1994;	
Fisher, 1999; Lessard et al.,	2011;	Nowrouzi	et al., 2016), pero todos ellos 
comparan lugares cercanos dentro de una misma estructura montañosa. En 
nuestro caso estamos comparando puntos muy distantes y que no forman 
parte del mismo macizo montañoso o montaña. Por tanto, podemos presumir 
que	la	variación	que	observamos	puede	estar	altamente	influenciada	por	la	
temperatura.	Este	 efecto	 se	ha	visto	 en	otros	 trabajos	donde	 se	define	 a	
la temperatura como uno de los factores determinantes para la actividad 
y distribución de las especies de hormigas (Hölldobler y Wilson, 1990; 
Dunn et al., 2009; Prather et al., 2013). Por todo ello, en un escenario de 
cambio climático, donde se va a producir un incremente progresivo de las 
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temperaturas (Karl y Trenberth, 2003), se puede generar un cambio en la 
distribución de especies de hormigas, y debido a los papeles fundamentales 
que estas juegan en los ecosistemas (Prather et al., 2013), se pueden generar 
cambios notables en la dehesa. 
Relación de las especies de hormigas con el microentorno 
inmediato a las trampas de caída.
Hemos podido comprobar, como ya se recoge en diferentes 
trabajos (Luque y Reyes López, 2007; Gibb y Parr, 2013; Queiroz et al., 
2013), que el entorno inmediato a las unidades del muestreo puede afectar 
de	manera	significativa	a	la	composición	de	especies	de	hormigas.	De	esta	
manera, la presencia o ausencia de matorral, pastizal o árboles van a ser los 
principales factores que van a determinar qué grupos de especies ocupan 
localmente estos microentornos. Además, hemos demostrado, siguiendo 
la	 clasificación	 de	 grupos	 funcionales	 de	Roig	 y	 Espadaler	 (2010),	 que	
la presencia de árboles incrementa la diversidad de especies de grupos 
especialistas del frío y sombra, de la madera y especies crípticas. Además, 
conforme el área cubierta por árboles es mayor; se incrementan los valores 
de diversidad y el número de especies indicadoras de madurez. 
En las zonas de pastizal, por otro lado, abundan los grupos 
de especialistas de calor y zonas abiertas junto con algunas especies 
generalistas/oportunistas y especies crípticas propias del pastizal abierto. 
Y	finalmente,	en	las	zonas	de	matorral	se	ha	visto	una	presencia	
principal de especies de los grupos funcionales de frío y/o sombra, crípticas, 
y algunas especies de los grupos de calor y zonas abiertas y generalistas/
oportunistas	con	cierta	tendencia	boscófila.	Sin	embargo,	a	diferencia	de	la	
cobertura de arbolado, el número de especies de hormigas es menor bajo 
matorral, efecto que se ha visto en otros trabajos, como el de Staab et al. 
(2014).
Bosques de ribera
Los bosques de ribera constituyen ecosistemas que sirven de 
refugio a numerosas especies y participan en múltiples mecanismos que 
previenen la erosión y favorecen la preservación del medio (Rios y Bailey, 
2006; Lorion y Kennedy, 2009; Marczak et al., 2010). De esta manera, 
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juegan un papel fundamental en la conservación de la biodiversidad, sobre 
todo en ecosistemas fragmentados y que sufren presión antrópica (Tockner 
y Stanford, 2002). 
Las hormigas como bioindicadores de calidad ambiental en 
ecosistemas ribereños.
Se pudo comprobar que existe una relación en cada uno de los 
sotos muestreados entre los ensamblajes de hormigas y las variables de 
perturbación: índice QBR (Munné et al., 2003), distancia al municipio 
grande	más	 cercano	 (>	25.000	habitantes)	y	distancia	 al	municipio	más	
cercano	 (Fornwalt	 et al., 2003; Alston y Richardson, 2006). De esta 
manera,	 se	 verifica	 que	 la	 diversidad	 de	 hormigas	 constituye	 en	 sí	 una	
fuente de información respecto al estado de conservación de un bosque 
de ribera. Además, hemos encontrado algunas especies cuya presencia en 
estos ecosistemas se relacionan con índices QBR superiores a 80 (bosques 
de ribera sin alteraciones), como son el caso de Temnothorax pardoi, 
Temnothorax recendens, Temnothorax luteus, Temnothorax mediterraneus 
y Myrmica aloba. Aunque en el caso de T. luteus y T. mediterraneus se 
encontraron solamente en sotos dentro del Parque Natural Sierra de 
Cazorla, Segura y Las Villas (Jaén). Por el contrario, se encontró una 
especie, Tetramorium semilaeve, cuya presencia estaba relacionada con 
índices QBR bajos. De esta forma, podemos determinar que para los sotos 
del río Guadalquivir, la diversidad de hormigas y la aparición de ciertas 
especies	bioindicadoras	serán	reflejo	del	estado	de	conservación	general	
del ecosistema. 
Factores de sesgo en muestreos de 
hormigas con trampas de caída
Debido a la importancia y frecuencia de uso de las trampas de 
caída	como	sistemas	de	muestreo	para	hormigas	(Woodcock,	2005;	Brown	
y	Matthews,	2016),	 se	vio	conveniente	estudiar	 los	distintos	 factores	de	
sesgo que han de considerarse a la hora de realizar este tipo de trabajos. 
Algunos de estos factores están bien estudiados, como es el caso del 
tamaño de abertura de la trampa de caída, el uso de cebos o el material 
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del que están hechas las trampas (Sherley y Stringer, 2016; Knapp et al., 
2016; Sheikh et al., 2018). Sin embargo, otros posibles factores de sesgo 
no están tan estudiados, como son el impacto al escarbar el suelo para 
colocar las trampas (efecto digging-in), la profundidad de las trampas o el 
efecto de la distancia entre trampas. De esta manera, se abordó el estudio 
de los factores de sesgo más desconocidos y se profundizó en el análisis 
de otros más tratados, puesto que en ocasiones se encuentran discrepancias 
entre estudios. 
El efecto digging-in en muestreos de trampas de caída para 
hormigas. 
El efecto digging-in fue descrito inicialmente en colémbolos 
(Entognatha: Collembola) por Joosse (1965) y es consecuencia de la 
perturbación causada al escarbar el suelo para colocar las trampas de 
caída. Este efecto parece inducir un aumento en las capturas (Joosse, 1965; 
Greenslade, 1973). Se ha comprobado la existencia de este fenómeno para 
diferentes taxones de artrópodos, aunque en hormigas se han encontrado 
resultados contradictorios y algunos autores ponen en duda que tenga el 
mismo impacto sobre todas las especies (Schirmel et al., 2010; Lasmar et 
al., 2017).
En esta tesis se demuestra que el efecto digging-in induce a una 
variación en las muestras de hormigas recogidas en función del tiempo de 
actuación de las trampas (tiempo desde su activación a su recogida). Así 
se	detectó	una	incidencia	sobre	las	capturas	durante	las	primeras	24	horas,	
que desaparecía durante el segundo día de muestreo. 
En conjunto, los ensamblajes de hormigas, se mostraron sensibles 
al efecto digging-in.	Pero	al	analizar	las	especies	una	a	una,	con	el	fin	de	
determinar si todas ellas se veían afectadas de la misma manera, se encontró 
que únicamente eran algunas las que respondían a dicho efecto. De esta 
manera, Solenopsis latro cae con mayor abundancia en las trampas en las 
primeras horas tras su colocación. En el caso de esta especie, se piensa 
que este resultado puede deberse a que, al ser de hábitos eminentemente 
subterráneos (Ohyama et al.,	2018),	la	ruptura	de	túneles	superficiales	del	
nido tras la colocación de las trampas y su inmediata abertura, haga que 
las obreras salgan confundidas y caigan en las trampas con más facilidad. 
Otras especies, como Temnothorax racovitzai, Plagiolepis 
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schmitzii o Aphaenogaster spp.	también	se	ven	influenciadas	por	el	efecto	
digging-in; aunque posiblemente por diferentes causas. Por ejemplo 
Aphaenogaster senilis es una especie oportunista, con gran plasticidad en 
lo	que	se	refiere	al	alimento	que	busca	y	consume	(Caut	et al., 2013). Esta 
característica puede explicar que las capturas de esta especie sean mayores 
en las primeras horas tras colocar las trampas, cuando las perturbaciones 
ocasionadas en el medio son más patentes, ya que las obreras se verán 
atraídas por las posibles nuevas fuentes de alimento. 
En las trampas que no se abrieron inmediatamente tras su 
colocación, sino que se dejaron un tiempo colocadas en campo, pero 
cerradas, no se encontró una incidencia del efecto digging-in. Esto se pudo 
deber a que los individuos tuvieran tiempo para adaptarse a los cambios en 
el medio (familiarización). Esta hipótesis ha sido demostrada por autores 
como Lasmar et al. (2017) para el caso de hormigas arborícolas.
Greenslade (1973) encontró que, independientemente del medio 
que se tratara, en general el efecto digging-in inducía mayores capturas 
tras la colocación de las trampas, declinando posteriormente a medida 
que permanecían activas. En el presente estudio, al analizar si este efecto 
podía estar condicionado por el tipo de medio (abierto-pastizal, cerrado-
con cobertura de matorral y arbolado), no se encontraron resultados 
significativos,	pero	sí	una	tendencia	a	que	dicho	efecto	se	mostrara	o	no	
según el tipo de hábitat. Este resultado es lógico, puesto que la riqueza 
y ensamblajes de especies se ven fuertemente afectadas por el tipo de 
medio, en concreto por la cobertura, hecho que queda bien demostrado 
en la bibliografía (Greenslade y Greenslade, 1977; Andersen, 2018).  De 
esta forma, si las especies se ven afectadas por el efecto digging-in y por 
las carácterísticas del medio en el que se encuentran, se puede esperar que 
dependiendo del tipo de medio el efecto digging-in aparezca e n mayor 
o menor medida. De cualquier manera, si se quieren evitar los efectos 
del digging-in, sólo hay que diseñar los muestreos de manera que las 
trampas	permanezcan	en	campo	un	tiempo	suficiente	para	que	dicho	efecto	
desaparezca,	que	en	este	estudio	ha	resultado	ser	mayor	a	24	horas;	o	bien	
colocar las trampas algún tiempo antes de activarlas, como también sugiere 
Greenslade (1973). 
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Efecto de la profundidad de las trampas de caída en 
muestreos con hormigas.
Según	 lo	 publicado	 por	 Pendola	 y	New	 (2007),	 globalmente	 la	
profundidad de las trampas de caída no afecta al número total de especies 
de hormigas capturadas. Sin embargo, en esta tesis, sí se registró un mayor 
número de obreras en las trampas más profundas (Capítulo 5.1 y Capítulo 
5.2). Este hecho se traslada igualmente a la composición de las muestras: 




en la riqueza de especies capturadas por cada tipo de trampas debido a que 
se	ha	llegado	a	un	esfuerzo	de	muestreo	suficiente	como	para	describir	la	
población. Así, en lugares con mayor diversidad es posible que las trampas 
profundas capturen un mayor número de especies que las menos profundas, 
con un esfuerzo de muestreo similar (igual número de muestras).
Santos et al. (2007), propone que el incremento de la tasa de 
captura con respecto a la profundidad puede deberse a que la probabilidad 
de escape de los individuos capturados disminuya con la profundidad de las 
trampas. No encontramos razones para pensar que esta capacidad de escape 
dependa del tamaño corporal de las especies, aunque sí hemos encontrado 
autores	 que	 demuestran	 que	 la	 capacidad	 de	 trepar	 por	 superficies	 lisas	
se debe a la morfología de los pretarsos, independientemente del tamaño 
del individuo (Orivel et al., 2006; Billen et al., 2017). Por tanto la tasa de 
escape	se	constituiría	como	un	valor	especifico	de	cada	especie	de	hormiga.
En este capítulo también estudiamos el efecto del diámetro de las 
trampas de caída sobre la captura de especies e individuos. Al contrario que 
otros autores, usamos el mismo tipo de trampas, con iguales características 
a	 diferencia	 de	 la	 profundidad	 y	 el	 diámetro	 de	 la	 boca	 (Luff,	 1975;	
Abensperg‐Traun	y	Steven,	1995;	Work	et al.,	2002;	Borgelt	y	New,	2005).	
Encontramos una relación directa del tamaño de la boca de la trampa con 
el número de especies e individuos capturados, validando los resultados de 
numerosos	autores	(Luff,	1975;	Abensperg‐Traun	y	Steven,	1995;	Work	et 
al., 2002; Koivula et al.,	2003;	Borgelt	y	New,	2005;	Vockenhuber	et al., 
2011). Además, comprobamos que para el caso de los distintos tipos de 
trampas, la composición de las muestras de hormigas puede ser distinta. 
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Es más, pudimos demostrar que las trampas con tamaño de boca mayores 
capturaban más individuos de especies más grandes y que el número de 
estos	decrecía	con	el	 tamaño	de	 la	boca,	como	ya	describen	Abensperg‐
Traun y Steven (1995).
De	esta	manera,	podemos	afirmar	que	usando	trampas	con	mayor	
diámetro podemos capturar más individuos y especies que con trampas 
menores. Así mismo, podemos concluir que para la profundidad de la 
trampa ocurre algo igual: aunque no tenemos constancia empírica de que 
el número total de especies capturadas vaya a ser distinto, sí se encuentra 
una tendencia a que haya mayor media de especies capturadas por trampa 
conforme se incrementa la profundidad. Por tanto, podemos concluir que 
tanto el tamaño de la boca como la profundidad de las trampas de caída 
son factores de sesgo para tener en cuenta en los muestreos de hormigas. 
Autocorrelación espacial entre las capturas de hormigas en 
trampas de caída. 
Otro de los factores de sesgo para el muestreo con trampas de caída 
es la distancia mínima entre trampas que no conlleve una similitud entre las 
muestras de hormigas y, por tanto, un patrón de autocorrelación espacial. 
En	nuestro	trabajo,	al	contrario	que	otros	(Digweed	et al., 1995; Ward et 
al., 2001) que usaron la riqueza en especies, hemos realizado análisis de 
similitud de las muestras. De esta manera, hemos podido concluir que la 
distancia mínima de autocorrelación espacial oscila en torno a 5 m para 
pastizales	 nitrófilos,	 como	 es	 nuestro	 caso;	 lo	 que	 viene	 a	 confirmar	 lo	
ya dicho por King y Porter (2005). Por todo esto, en este trabajo no se ha 
estudiado lo que sucede a este respecto en distancias en el rango de 2 a 5 
m, por lo que no tenemos la certeza de qué ocurre en dicho intervalo. Por 
tanto, sería importante repetir este estudio considerando estas distancias.
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“He comprado mi billete con destino por fijar 
y dejé la vuelta abierta.
He corrido demasiado y ahora no puedo parar
y mi voz rebota contra el mar. 

1. Se ha caracterizado la fauna de hormigas de las dehesas 
andaluzas, compuesta en su mayor parte por especies 
generalistas/oportunistas y especies típicas de zonas 
cálidas y despejadas, entre las que destacan: Cataglyphis 
hispanica, Messor barbarus, Iberoformica subrufa, Tapinoma 
nigerrimum, Aphaenogaster iberica, Tetramorium semilaeve 
y Tetramorium forte. En menor proporción aparecen especies 
de ambientes fríos y de sombra, crípticas y especialistas de la 
madera. 
2. Las hormigas de la dehesa pueden considerarse un excelente 
grupo subrogado del resto de artrópodos epigeos a nivel de 
orden. De esta manera, la diversidad de hormigas va a ser 
un	 indicador	 fiable	 de	 la	 diversidad	 del	 resto	 de	 grupos	 de	
artrópodos. 
3. Las pequeñas áreas naturales (small natural features, SNFs)
muestreadas	en	las	fincas	de	dehesa	han	demostrado	ser	lugares	
de refugio de especies de hormigas que no se encuentran en 
el biotopo de dehesa propiamente dicho (zonas de pastizal 
arbolado). Por ello, la conservación de estas zonas y la creación 
de nuevos espacios similares debe ser un objetivo prioritario 
para el mantenimiento de la biodiversidad en los ecosistemas 
de dehesa. 
4.	 Los factores climáticos, como la temperatura máxima y medias 
anuales, las precipitaciones anuales acumuladas, así como la 
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5. Se	ha	identificado	que	la	estructura	vegetal	local	de	la	dehesa	
afecta a la composición y número de especies de hormigas. De 
esta	manera	se	pueden	identificar	grupos	de	especies	típicas	de	
zonas de pastizal, de zonas arboladas y de zonas de matorral. 
6. La cobertura de arbolado es un factor determinante de la 
diversidad local de hormigas en la dehesa: una mayor cobertura 
no sólo produce un incremento en la riqueza de especies, 
sino que también afecta a la presencia de especies de grupos 
funcionales indicadores de madurez. 
7. Las hormigas han demostrado ser un buen grupo bioindicador 
en bosques de ribera. Su diversidad (riqueza de especies, índice 
de Shannon y equitatividad) se correlaciona con el índice de 
calidad de bosques de ribera (QBR). Además, la composición 
de los ensamblajes de hormigas se correlaciona con la distancia 
a los núcleos urbanos (variable de perturbación). También 
se ha detectado que la presencia de ciertas especies, como 
Temnothorax pardoi, Temnothorax recedens y Camponotus 
lateralis, son indicadoras de buena calidad del ecosistema, 
al encontrarse sólo en aquellos sotos en los que la media del 
QBR es más alta. Y, por el contrario, se encontró Tetramorium 
semilaeve en aquellos cuya media del índice QBR era más 
bajo.
8. Al remover el suelo para colocar la trampa de caída se 
produce una perturbación (efecto digging-in) que induce un 
cambio en el número de especies de hormigas capturadas y 
en	 la	 composición	 de	 estas,	 durante	 las	 primeras	 24	 horas	
de muestreo. Sin embargo, usando periodos de muestreo 
más	 largos,	 de	 48	 horas	 o	 superiores,	 el	 efecto	 digging-in 
desaparece. No obstante, de manera general, este efecto no 
repercutirá de igual forma en todos los hábitats, sino que 
dependerá de los ensamblajes de hormigas de cada lugar.
9. Se ha comprobado que el tamaño de abertura de las trampas de 
caída es un factor del que depende directamente el número de 
especies capturadas y la composición de las muestras. En las 
trampas	de	mayor	tamaño	se	incrementa	significativamente	la	
captura de especies de hormigas de talla mayor. 
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10. La profundidad de las trampas de caída ha de considerarse 
como un factor de sesgo en los muestreos de hormigas, ya que, 
al incrementarse, se capturan más especies e individuos por 
trampa y se produce un cambio en la composición de especies. 
El tamaño de las obreras no se relacionó con una mayor tasa 
de escape, en contraposición con los resultados obtenidos por 
otros autores.
11. En los muestreos con trampas de caída la distancia de separación 
entre trampas es un factor importante para evitar el fenómeno 
de	pseudoreplicación.	Con	este	fin,	se	ha	determinado,	que	en	
ecosistemas	 homogéneos	 como	 son	 pastizales	 nitrófilos,	 la	
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